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Az emberiség létszámának és technikai lehetőségeinek drámai növekedésével a bioszférára 
jelentős negatív hatásokat fejt ki, amelyeket a globális változások révén saját bőrünkön is egyre 
inkább megtapasztalhatunk. Az antropogén hatásoknak köszönhetően a földtörténet hatodik 
globális méretű fajkihalási hulláma indult el. Kutatóként és természetszerető emberként 
remélem, hogy még az utolsó előtti pillanatban vagyunk, amikor lehetséges visszafordítani 
vagy a szükséges mértékig enyhíteni az okozott környezeti károkat, és a fenntarthatóság felé 
elmozdítani természeti tőkénk használatát, hogy saját fajunk és a biológiai sokféleség 
fennmaradását biztosítsuk.  
A 2001 és 2005 között zajlott Millenium Ecosystem Assessment (MEA) globális felmérése 
szerint az utóbbi 50 évben (1950 és 2000 között) a biodiverzitás antropogén hatásokból eredő 
csökkenése gyorsabb ütemű volt, mint bármikor az emberiség történelme során (MEA 2005). 
A fajok jelenlegi globális kihalási rátája pedig becslések szerint 100-1000-szerese az ember 
megjelenése előtti háttér kihalási rátának (Pimm és mtsai 1995). A globális változások több 
tényező hatásaiból adódnak össze. Ezek közül a szárazföldi ökoszisztémák állapotára leginkább 
a tájhasználat-változás, a klimatikus változások, a légköri nitrogén és kén savas ülepedése, a 
fajkicserélődések és az emelkedő légköri CO2 koncentráció hatnak fontossági sorrendben (Sala 
és mtsai 2000, Sala 2001). Ezek a tényezők azonban nem külön-külön hatnak, hanem egymás 
hatásait felerősítve, ezért a szinergiákból adódó biodiverzitás-csökkenés valószínűleg 
meghaladja a külön-külön predikált hatásokat (Brooker 2008). 
A még meglévő természeti területek és természeti értékek megőrzése mindig prioritást élvez a 
degradált területek és a természeti értékek helyreállításával szemben (Standovár és Primack 
2001, McDonald és mtsai 2016). Ennek egyik fő oka, hogy a degradált életközösségek 
helyreállításával az esetek túlnyomó többségében nem tudunk száz százalékos regenerációt 
elérni. Jones és mtsai (2018) globális, 400 cikken alapuló meta-analízise alapján egyetlen 
ökoszisztéma típus esetében sem sikerült teljes helyreállítást elérni sem aktív, sem passzív 
restaurációval. Ennek ellenére a biodiverzitás-csökkenés megállításához a megmaradt 
természeti értékek megőrzésére és a degradált életközösségek javítására egyaránt nagy szükség 
van (Aronson és mtsai 2010, Hobbs és Harris 2001). Az IPBES (Intergovernmental Science-
Policy Platform on Biodiversity and Ecosystem Services) új, globális tanulmánya szerint 
azonnal át kell alakítani a környezethasználat döntési mechanizmusait a degradáció 
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megfékezése és visszafordítása érdekében, különben a cselekvés idővel csak nehezebb és 
költségesebb lesz (IPBES 2018). 
Számos nemzetközi kezdeményezés született az utóbbi évtizedekben, amely a biodiverzitás-
csökkenés megállítását tűzte ki célul. Ezekben a megőrzés mellett az életközösségek 
helyreállítása, restaurációja egyre nagyobb hangsúlyt kap. Az IUCN által koordinált Bonn 
Challenge nevű kezdeményezés pl. globális szinten 2020-ig 150 millió hektár, 2030-ig 350 
millió hektár degradált vagy elpusztított erdőterület restaurációját tűzte ki célul (Chazdon és 
mtsai 2017). A Biológiai Diverzitás Egyezmény szerint a csatlakozó országok a leromlott 
életközösségek 15%-ának restaurációját vállalták 2020-ig (Jørgensen 2013), és ezt a célt az 
Európai Unió Biodiverzitás Stratégiája is beépítette a cselekvési tervébe (European 
Commission 2012). Hazánk természeti tőkéjének túlhasználata a globális folyamatokhoz 
hasonlóan folyt és folyik, ezért hazánk Nemzeti Biodiverzitás Stratégiájában is megjelenik a 
15%-os restaurációs célkitűzés (Nemzeti Biodiverzitás Stratégia 2015). 
Sajnos a 15%-os cél anélkül született meg, hogy operatív módon a restauráció pontos 
definícióját, a restaurációhoz számított tevékenységek körét részletesen meghatározták volna, 
illetve azelőtt, hogy a degradált élőhelyek arányát globálisan felmérték volna. Mindenesetre 
hazánkban – az Erópai Unió más országaihoz hasonlóan – a 15%-os cél teljesítésétől 2018-ban 
még igen messze vagyunk annak ellenére, hogy számos restaurációs, rehabilitációs célú 
beavatkozás folyik és folyt a közelmúltban országszerte. Ezek nagy része az állami 
természetvédelem aktivitásához kötődik, és becslések szerint 2002 és 2015 között az ország 
területének kb. 1%-át fedték le (Török és mtsai kézirat). 
A restaurációs beavatkozások szerepe vitathatatlanul meg fog nőni a jövőben nemzeti és 
globális szinten egyaránt (Prach és mtsai 2001, Jørgensen 2013). A helyrehozni kívánt 
élőhelyeket, élőhelyi funkciókat, struktúrákat, a beavatkozások helyét, módját és idejét kell 
megfelelően kiválasztani, rangsorolni. A stratégiai tervezéshez nagy mennyiségű információra, 
és mindehhez alapos, részletekbe menő vizsgálatokra van szükség. Dolgozatommal igyekszem 
ennek megvalósulásához hozzájárulni.  
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2. IRODALMI ÁTTEKINTÉS 
2.1. SPONTÁN REGENERÁCIÓ ÉS ÖKOLÓGIAI RESTAURÁCIÓ  
A szukcesszió kutatásának hatalmas nemzetközi és hazai irodalma van (Fekete 1985a, 1992, 
Virágh 2000), amelynek részletes áttekintése a dolgozat irodalmi áttekintésének kereteit 
meghaladja. Ebben a fejezetben a regenerációt, a szukcesszió témakörének fontos fogalmát 
szeretném körüljárni, illetve azt, hogy a spontán regenerációt és az aktív beavatkozásokkal 
támogatott restaurációt mikor érdemes alkalmazni a gyakorlatban.  
A vegetáció egységeinek nem szezonális, progresszív változásáról számos kutató ír már a 18. 
század közepétől kezdve (Biberg 1749, idézi Clements 1905, 5.). Nagyszámú megközelítés és 
definíció is született a szukcesszióra vonatkozóan az elmúlt kb. 120 évben (pl. Clements 1916, 
Gleason 1926, Tansley 1935, Juhász-Nagy 1985, Pickett és mtsai 1987a,b). A megközelítések 
– a teljesség igénye nélkül – különböznek abban, hogy a szukcessziót kváziorganizmus 
szemléletű, determinisztikus, monoklimax állapot felé tartó (Clements 1916) vagy 
individualisztikus (Gleason 1917), poliklimax állapot felé tartó folyamatnak tartják (Tansley 
1935). Különböznek abban is, hogy populációközpontú, redukcionista vagy társulásközpontú, 
holisztikus módon közelítik meg a szukcesszió folyamatát (Fekete 1992, Virágh 2000). Fontos, 
hogy egyensúlyi vagy nem-egyensúlyi rendszerek vizsgálatára épülnek-e, illetve, hogy milyen 
szerveződési szinteket milyen téridő skálán kutatnak (Virágh 2000). A szukcesszió 
koncepciójának operativizálását Pickett és mtsai (1987a, b) hierarchikus elmélete segítette, 
amelyben a szukcesszió útját, indukáló tényezőit, mechanizmusait egyetlen hierarchikus 
koncepcionális modellbe építették be. 
Juhász-Nagy (1985) tentatív megfogalmazása szerint a szukcesszió olyan szünmorfogenezis, 
amelyet bizonyos cönostátusok téridő-transzformációja valósít meg. Virág (2000) a 
szukcessziót erős bolygatást követő vegetációváltozásként definiálja. A legújabb magyar 
nyelvű ökológia tankönyv szerint a szukcesszió különböző fajösszetételű közösségek időbeli 
egymásra következése, a közösségdinamikai folyamatok körébe tartozó irányult változás, 
amely viszonylag durva térbeli skálán (állományléptékben) és durva időbeli skálán (legalább 
évek távlatában) zajlik (Ódor és mtsai 2007). A dolgozatban a szukcesszióra, mint valamilyen 
bolygatás hatására elinduló, közösségcserével, fajcserékkel járó, progresszív vegetációs 
változásként tekintek. Ódor és mtsai (2007) a populációk, közösségek és az ökoszisztémák 
szerkezetét hirtelen és jelentősen megváltoztató eseményként írják le a bolygatást vagy 
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diszturbanciát. Ezt a definíciót általában kiterjesztik a szerkezeten túl az összetételre és a 
működésre is (Palmer és mtsai 2016). Pickett és White (1985) pedig azt hangsúlyozza, hogy a 
bolygatás csak a vizsgált rendszernek megfelelő idő- és térléptékben értelmezhető. 
A rendszer bolygatásra adott válaszát, vagyis a szukcesszió menetét a stabilitása határozza meg. 
Grimm és Wissel (1997) már 1997-ben összesen 167 stabilitás-definíciót tudott összegyűjteni, 
amelyek száma azóta tovább nőtt (Grimm és Calabrese 2011). Ezekből egyetlen, átfogó 
definíciót nem tudtak szintetizálni. A sokféleség forrása Grimm és Wissel (1997) szerint az, 
hogy a stabilitás koncepcióját az ökológia a matematikai és fizikai tudományokból vette át. 
Azoktól eltérően azonban az ökológiai vizsgálatokban nem egyetlen állapotváltozó 
változásával leírható, egyszerű dinamikus rendszert kell jellemezni, hanem összetett dinamikus 
rendszereket, amelyeket több állapotváltozó egyidejű leírásával lehetne teljességében 
karakterizálni. Az ökológusok ezért a stabilitás egy-egy (vagy néhány, de nem az összes 
elképzelhető) jellemzőjét kiválasztva igyekeznek a rendszer stabilitását kifejezni – hozzájárulva 
ezzel a fogalom sokszínűségéhez. A stabilitást az alábbi hat fogalommal lehetett azonosítani a 
vizsgált munkákban Grimm és Wissel (1997) szerint: fennmaradás (persistence), állandóság 
(constancy), ellenállóképesség (resistance), reziliencia (resilience), rugalmasság (elasticity) és 
vonzási tartomány (domain of attraction; 1. ábra). Míg az első három jellemző a rendszer ki 
nem mozdulására fókuszál, addig az utóbbi három a kimozdult rendszer helyreállási 
képességéről nyújt információt.  
A bolygatásnak való ellenállóképességet rezisztenciának nevezzük, ezen általában azt értjük, 
hogy a bolygatás a rendszert nem tudja kimozdítani az aktuális állapotából (Grimm és Wissel 
1997). Ha ki tudja mozdítani, akkor kérdés, hogy átalakul-e egy alternatív stabil állapotba, azaz 
egyik vonzási tartományból átlépünk-e egy másikba az állapottérben, amelyből a rendszer már 
spontán nem tud visszaalakulni (Holling 1973), vagy a kimozdítást követően magától helyre 
tud állni az eredeti állapot (Kuslits 2015). Helyreállás esetén a rendszert az adott bolygatásra 
nézve reziliensnek, azaz helyreállási képességgel (regenerációs potenciállal) rendelkezőnek 
tekinthetjük (SER 2004, Suding és Hobbs 2009). A rezilienciát egyrészt általában a 
rugalmassággal, azaz a visszaalakulás sebességével jellemzik, mérik (Grimm és Calabrese 
2011), másrészt az állapotváltozónak azzal a maximális kilengésével, amelyet követően a 





1. ábra. A rendszer állapotának változása bolygatás hatására az idő függvényében. 
Természetes bolygatás hatására a rendszer az eredeti állapotában marad. A történeti variációs 
tartományon kívül eső, extrém bolygatás hatására, nagyobb kilengés tapasztalható a 
működésben. Ha a szaggatott vonallal jelölt küszöböt átlépi a kilengés során, akkor spontán 
helyreállás nem várható. Ilyenkor alternatív stabil állapot (más szempontból nézve degradáció) 
alakul ki, ami az eredeti állapotba csak aktív beavatkozással (restaurációval) lehet 
visszavezetni. Forrás: Aronson és mtsai (2016) és Jones és mtsai (2018) alapján módosítva. 
A regeneráció alatt a bolygatással kimozdított rendszer helyreállási folyamatát értjük, amelynek 
végeredményeként a bolygatást megelőző állapot áll helyre (Reinecke és mtsai 2008). Mások a 
másodlagos szukcessziót és a regenerációt (vagy regenerációs szukcessziót) mint különböző 
vegetációdinamikai folyamatokat elkülönítik (van der Maarel 1988). A regenerációs 
szukcesszión a természetes közösségek bolygatást követő helyreállását, másodlagos 
szukcesszión pedig a természetközeli, antropogén közösségek (főként a parlagok) helyreállását 
értik. Fekete (1985b) szerint a szukcesszió a regenerációt is magába foglaló koncepció, de az 
előbbit irányultság jellemzi, azonban van olyan határeset, ahol elválasztásuk skálázás kérdése.  
A különböző közösségek regenerációs potenciáljának vizsgálata segít abban, hogy 
megállapítsuk, szükséges-e aktív beavatkozás a regenerációhoz (Prach és Hobbs 2008), és hogy 
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milyen szerkezeti és funkcionális változtatásokkal érhetjük el a helyreállást (Vieira és Scariot 
2006). A közösség spontán módon teljes egészében regenerálódhat, de gyakrabban valamilyen 
köztes állapotban megreked, vagy egy, az eredetitől eltérő alternatív stabil állapotba is juthat. 
Ha a spontán regenerációra hagyatkozunk, akkor tulajdonképpen Prach és Hobbs (2008) 
értelmezésében passzív restaurációt folytatunk. 
A restaurációs ökológia, mint alkalmazott tudományág hivatott az ökoszisztéma-helyreállítás 
elméleti alapjait megteremteni, és a gyakorlati kivitelezést módszertani alapozással is segíteni 
(Standovár és Primack 2001, Török 2007). A restaurációs ökológiával foglalkozó kutatók nagy 
részét tömörítő nemzetközi Restaurációs Ökológiai Társaság (Society for Ecological 
Restoration, SER) az ökológiai restaurációt a degradált, károsodott vagy elpusztított 
ökoszisztéma helyreállásának támogatásaként definiálja (SER 2004, McDonald és mtsai 2016). 
Ezt a széles körben elfogadott definíciót egészíti ki a Biológiai Sokféleség Egyezmény azzal, 
hogy a restauráció célja az ökoszisztéma rezilienciájának fenntartása és a biodiverzitás 
megőrzése. Martin (2017) hangsúlyozza, hogy a restaurációt társadalmi kontextusba szükséges 
helyezni, hogy a társadalom számára értelmezhető legyen a célja és haszna. Szerinte a 
restaurációra azért van szükség, hogy az ökoszisztéma inherens értékei helyreálljanak, illetve, 
hogy ökoszisztéma szolgáltatások nyújtására legyen képes, és az ökoszisztéma szerkezetének 
és funkciójának helyreállása mindössze indikátorai lehetnek ezeknek. Ez az antropocentrikus 
megközelítés gyakorlati szempontból azért lényeges, mert felhívja a figyelmet arra, hogy az 
ökológiai restauráció hatékony kivitelezése társadalmi, politikai beágyazottság nélkül nem 
lehetséges (Martin 2017). 
A SER (2004) meghatározása szerint a teljesen helyreállt életközösségek a következő hat 
jellemzővel rendelkeznek: (i) veszélyeztető tényezők hiánya (pl. szennyezésforrások 
kiiktatása); (ii) megfelelő abiotikus feltételek megléte (pl. hidrológiai és talajtényezők); (iii) 
megfelelő fajösszetétel kialakulása (kívánatos fajok megléte, nemkívánatos fajok hiánya); (iv) 
megfelelő szerkezeti diverzitás létrejötte (pl. növényzet vertikális szintezettsége, horizontális 
mozaikossága, táplálékhálózat); (v) ökoszisztémafunkciók működése (pl. produktivitás, 
tápanyagkörforgás, interspecifikus interakciók); (vi) külső kapcsolatok megléte a táji szintű 
folyamatok működéséhez (pl. konnektivitás). Palmer és mtsai (2016) a teljesen regenerálódott 
ökoszisztéma ismérvei között a fentiek mellett az ökoszisztéma önfenntartó képességét és a 
rezilienciáját emelik ki. 
Az ökológiai restauráció során a táji szempontok figyelembevétele is nagyon fontos (Hughes 
és mtsai 2005). Sok folyamat táji szinten megy végbe, számos faj számára a túlélést nem 
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egyetlen élőhely biztosítja, hanem az élőhelyek komplexe. Az egyes élőhelytípusok kiesése a 
rendszerből ezért szerkezeti és funkcionális homogenizációt eredményezhet. Ezért nemcsak az 
egyes élőhelytípusokat kell megőriznünk vagy helyrehoznunk, hanem a táji szinten működő 
élőhely-komplexek minden alkotóját. Ennek ellenére a legtöbb tanulmány egy-egy élőhely-
típus spontán regenerációját vagy restaurációját vizsgálja (Bisteau és Mahy 2005). Ez egyrészt 
megakadályozza, hogy az élőhely-komplexek minden alkotójának helyreállási képességét 
megismerjük, másrészt az egyes élőhelytípusok eltűnéséből, átalakulásából adódó biotikus 
homogenizációt sem tudjuk megfelelően észlelni (Lambdon és mtsai 2008). 
Prach és Hobbs (2008) szerint a spontán regeneráció mértéke és az aktív restauráció 
szükségessége környezeti grádiensek mentén változik. A 2. ábrán látható, hogy a produktivitás-
stressz grádiens közepén a legnagyobb a spontán regeneráció esélye, míg a grádiens két végén 
– ahol nagyon nagy az abiotikus stressz mértéke, illetve ahol nagy a produktivitás – az aktív 
restaurációra helyezendő inkább a hangsúly. Ezen az ábrán az is látható, hogy az aktív 
restaurációnak a grádiens minden pontján van szerintük valamilyen mértékben létjogosultsága 
(Prach és Hobbs 2008). 
 
 
2. ábra. A spontán szukcesszió és az aktív restauráció közötti optimális választás a Grime-féle 
produktivitás-stressz grádiens mentén. Forrás: Módosítva Prach és Hobbs (2008) alapján. 
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Prach és del Moral (2015) kiemelik, hogy a passzív és az aktív restaurációnak egyaránt megvan 
az előnye és hátránya adott körülmények között, ezért általánosan egyik vagy másik javára 
jelenlegi tudásunk alapján nem dönthetünk. Az ökoszisztémák regenerációs képessége mellett 
a táji kontextus, a tájhasználat-történet is meghatározza, hogy milyen restaurációs stratégiát 
érdemes választani (Holl és Aide 2011). A restaurációs stratégiákat a rugalmas, alkalmazkodó 
kezelés részeként ezért gyakran térben és időben keverten, mozaikosan alkalmazzák 
(McDonald és mtsai 2016). 
Az aktív ökológiai restauráció hátrányaként a magas költségeket szokták említeni (Holl és 
Howarth 2000), mégis gyakran hosszabb távon a legköltségkímélőbb megoldás, ha 
restaurációval egy önfenntartó rendszert hozunk létre (Margóczi 1999). Sok esetben a spontán 
regeneráció költséghatékony alternatívája az aktív helyreállításnak (Prach és Hobbs 2008; 
Rebele és Lehmann 2002; Reinecke és mtsai 2008). Jelenleg a spontán regenerálódó területek 
nagysága jóval meghaladja az aktív beavatkozással segített ökológiai restaurációét, és ez 
valószínűleg a jövőben is így marad. Mindemellett a természetes regenerációra való 
támaszkodás sem teljesen költségmentes, és lehetnek közvetett vagy közvetlen veszélyei 
(Zahawi és mtsai 2014). A Zahawi és mtsai (2014) által kivitelezett costa rica-i erdőrestaurációs 
vizsgálatban a spontán regeneráció nagyobb időigénye miatt például a beavatkozás nélküli 
mintaterületeken a helyreállást a földtulajdonosok egy része néhány év után sikertelennek ítélte, 
és felhagyott a projekttel. A beavatkozásmentességet gyakran úgy tekintették, mint felhagyást, 
az erdő regenerációja során kialakult füves élőhelyeket ezért legelőként hasznosították, ami 
viszont csökkentette a regeneráció mértékét. A nem megfelelő területhasználat azután további 
költségekkel járt, ha továbbra is a helyreállítás maradt a cél. Prach és del Moral (2015) viszont 
Zahawi és mtsai (2014) példáját speciális társadalmi-politikai hatásokkal terhes esetnek tekinti, 
és ezért következtetéseik szerintük nem extrapolálhatók általánosan más helyzetekre.  
2.2. A TERMÉSZETES GYEPEK JELENTŐSÉGE ÉS VESZÉLYEZTETŐ TÉNYEZŐI 
A természetes európai gyepek flórája kivételesen gazdag (Pykälä 2003, Habel és mtsai 2013). 
Wilson és mtsai (2012) szerint a növényfajokban leggazdagabb élőhelyek rangsorának élén a 
trópusi esőerdők mellett találjuk a gyepeket, előbbiek a 100 m2 feletti, utóbbiak a 100 m2 alatti 
térbeli léptékben állnak az első helyen. Az európai gyepek növényzete endemizmusokban is 
bővelkedik: a kb. 6200 európai endemikus növényfaj ötöde (1320 faj) kötődik a gyepekhez 
Bruchmann és Hobohm (2010) szerint. A közép-kelet európai gyepek biodiverzitásának 
gazdagságához hozzájárult az is, hogy a jégkorszakot követően számos típusuk folyamatosan 
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jelen volt a vegetációban (Feurdean és mtsai 2018). A természetes és természetközeli gyepek 
ezen kívül számos fontos ökoszisztéma-szolgáltatást nyújtanak (Török és mtsai 2018), mint pl. 
a talaj hosszú távú szénmegkötése (Wesche és mtsai 2016), a genetikai erőforrások, a pollináció 
(Török és mtsai 2018) és a legelőterületek biztosítása (Naidoo és mtsai 2008). Utóbbiakat ilyen 
minőségben sem más típusú természetes ökoszisztéma, sem a gyep helyén létrehozott 
mesterséges ökoszisztéma nem tudja ellátni. 
A biodiverzitás csökkenésének egyik fő oka, sőt Sala és mtsai (2000) szerint a szárazföldi 
ökoszisztémák esetében a legjelentősebb tényezője a tájhasználat megváltozása. A Millenium 
Ecosystem Assessment szerint a mérsékelt övi és mediterrán erdők mellett a mérsékelt övi 
gyepek átalakítottsága a legnagyobb mértékű (70% feletti) a Föld biomjai közül (MEA 2005). 
Hoekstra és mtsai (2005) globális vizsgálata alapján a világ biomjai közül a mérsékelt övi 
gyepek, szavannák és cserjések biomjára jellemző a legmagasabb természetmegőrzési kockázat 
index (Conservation Risk Index), amit az átalakított (elpusztított) területek és a védett területek 
arányából számítanak ki. Az index értéke a 4,6%-os védettség és a 45,8%-os területcsökkenés 
alapján 10,1 erre a biomra nézve, míg pl. a mérsékeltövi erdők esetében 4,7 (Hoekstra és mtsai 
2005).  
Bár pl. az Image 2 globális tájhasználati modell (Alcamo 1996) szerint a gyepekkel borított 
területek nagysága várhatóan csak kis mértékben csökken a 21. század folyamán (Sala 2001), 
a tájhasználat-változással összefüggő biodiverzitás-változás a gyep biom esetében mégis 
jelentős marad. Ennek oka, hogy a gyepek egy részét várhatóan mezőgazdasági, erdészeti vagy 
városi területekké alakítják, de emellett a művelésre alkalmatlanná vagy gazdaságilag ki nem 
fizetődővé váló területeken a felhagyás mértéke is jelentős lesz (Sala 2001). Mindezek mellett 
az inváziós fajok terjedése, valamint az abiotikus feltételek kedvezőtlen változásai, így pl. a 
megváltoztatott tápanyag- és vízgazdálkodás, lesznek a gyepek állapotának fő alakítói (Wesche 
és mtsai 2016, Török és Dengler 2018). 
2.3. DUNA–TISZA KÖZI HOMOKI GYEPEK: TÁJHASZNÁLAT-VÁLTOZÁS ÉS FŐ 
VESZÉLYEZTETŐ TÉNYEZŐK 
A Duna–Tisza közi homoki gyepek a Pannon homoki gyepekhez tartoznak, amelyek a Pannon 
biogeográfiai régió endemikus élőhelyei, kizárólag ebben a régióban fordulnak elő (Máté 
2014), ezért az EU Élőhelyvédelmi Irányelvének I. mellékletében (92/43/EGK) is szerepelnek, 
mint Natura 2000 élőhelyek (6260 kód).  A Pannon régió erdősztyeppjének gyepkomponensét 
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alkotják (Molnár 2003). A homoki gyepek két általunk vizsgált típusa az endemikus nyílt 
homoki gyep (Festucetum vaginatae Rapaics ex Soó 1929 em. Borhidi 1996) és a zárt 
homokpusztagyep (szürkekákás homoki gyep, Galio veri-Holoschoenetum vulgaris /Hargitai 
1940/ Borhidi 1996; buckaközi rozmaringlevelű füzes,  Pseudolysimachio spicatae-Salicetum 
rosmarinifoliae /Hargitai 1940/ Borhidi 1996). A nyílt homoki gyep intrazonális, edafikus 
tényezőktől erősen befolyásolt élőhelytípus (Borhidi 2003). Talaja tápanyagszegény, rossz 
vízgazdálkodású, durva textúrájú futóhomok (Kovács-Láng és mtsai 2000). A 
homokbuckásokban elfoglalt tetőhelyzete miatt a talajvíztől általában függetlenek állományai. 
A kedvezőtlen talajtani és geomorfológiai adottságok miatt a lehulló csapadék egy része nem 
hasznosul a növényzet számára. A kedvezőtlen hatást felerősíti az erdősztyepp klíma 
kontinentális jellege, ezért a növényzet félsivatagi (szemiarid) jellegű (Borhidi 2003). A zárt 
homokpusztagyepek a homokbuckások talajvízhez közelebb fekvő, buckaoldali, buckaközi 
állományai, amelynek általunk vizsgált típusai, a szürkekákás homoki gyep és a 
rozmaringlevelű füzes gyakran alkot mozaikos komplexet (Borhidi 2003). Talajuk szintén 
futóhomok, de egy kissé kötöttebb, magasabb humusztartalmú, mint a nyílt homoki gyepek 
talaja (Borhidi 2003). 
A homoki gyepeket magában foglaló homoki erdőssztyeppeink Közép-Európa 
legveszélyeztetettebb élőhelyei közé tartoznak (Molnár 2003). Az erdősztyepp vegetáció 
történeti változásait, a változások mozgatórugóit és szomorú jövőbeli kilátásait Molnár és mtsai 
(2012) írják le részletesen. A Duna–Tisza közi homokbuckások tájtörténetét a 18. századtól 
napjainkig Biró és mtsai (2008, 2011), Molnár (2008) és Molnár és mtsai (2008) elemzik 
részletesen számos forrás, pl. Kitaibel útinaplója, történeti térképek, irodalmi és szakirodalni 
források és terepi felmérések alapján. Eredményeik alapján elmondhatjuk, hogy bár a homoki 
gyepek nagyobb arányban maradtak fent, mint az egyéb, jobb talajtulajdonsággal rendelkező 
gyeptípusok (pl. löszgyepek) vagy az erdőssztyepp fás komponensének alkotói, területük 
összességében szintén jelentősen zsugorodott a 19-20. század folyamán (Biró és mtsai 2008, 
2011). Míg 1783-ban még a Kiskunság homokbuckásainak többségén természetközeli 
növényzet uralkodott, a nyílt homoki gyepek 92%-a és a sztyepprétek 99%-a pusztult el a 20. 
század végéig (Biró és mtsai 2008, 2011). A zárt homoki gyepek jó részét a 19. század végéig 
feltörték, míg a nyílt homoki gyepek nagy részének agrárművelésbe vonása és a homokfásítás 
a 20. század első felében történt meg (Biró és mtsai 2011). 1985 és 2000 között a gyepek, ligetes 
erdők és mocsarak újabb mintegy 15%-a pusztult el beszántás, beépítés és egyéb okok (pl. 
cserjésedés) miatt (Molnár és mtsai 2010, Biró és mtsai 2011). 1998 és 2008 között a 
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természetközeli élőhelyek pusztulása szintén folytatódott, bár kisebb intenzitással (Molnár és 
mtsai 2010). Az elmúlt 200 évben az egykori nyílt homoki gyepek közel felét (45%-át) 
alakították ültetvénnyé, míg harmadát szántóföldi művelésbe vonták (Biró és mtsai 2011, Biró 
és mtsai 2013).  
A területi kiterjedés változásán túl, a homoki gyepek ökológiai állapota sem stagnál. Általában 
romlás, degradáció tapasztalható. Különösen a zárt homokpusztagyepek állapotát rontja a 
regionális talajvízszint-csökkenés (Molnár és mtsai 2008). A klimatikus (csapadékhiány és az 
utóbbi évtizedek egyenlőtlenebbé váló csapadékeloszlása) és az antropogén hatások 
(belvízelvezetés, talaj-, rétegvízkiemelés, erdőtelepítés és szénhidrogén kitermelés) által 
kialakult talajvízszint-süllyedés az 1970-es évek óta tart a Duna–Tisza közén (Buzetzky és 
Zsuffa 1979, Pálfai 1994, Kohán 2014, Iványosi Szabó és Hoyk 2016). Mintaterületeimen a 
Kéleshalmi Homokbuckás TT-en pl. a 3 m-t is meghaladta, a Fülöpházi Homokbuckás TT-en 
pedig 1-2 m közötti volt 1992-ben az 1956-75 közötti átlagos talajvízfelszín mélységhez képest 
(Pálfai 2010). A talajvízszint csökkenése következtében a homokbuckások zárt homoki gyepjei 
fokozatosan kiszáradnak, jellegtelenednek, és még a legjobb esetben is csak nyílt homoki 
gyeppé alakulnak át.  
A homoki gyepekben jellemző a növényi invázió is, amely a MÉTA országos felmérése alapján 
a nyílt homoki gyepeket és nyáras-borókásokat mintegy 70%-ban, míg a száraz és félszáraz 
gyepeket kb. 30%-ban érintette a felmérés időszakában (Botta-Dukát 2008). A nyílt homoki 
gyepek nagy fertőzöttségének magyarázata abban rejlik, hogy sok nyílt homoki gyep 
tulajdonképpen parlageredetű, vagy inváziós fajokkal fertőzött parlagokkal szomszédos, és így 
vagy kevésbé áll ellen az inváziónak, vagy a propagulumnyomás magas a környezetükben 
(Botta-Dukát 2008). A nyílt homoki gyepek legfontosabb inváziós fajai az akác (Robinia 
pseudo-acacia), a selyemkóró (Asclepias syriaca), az aranyvessző fajok (Solidago spp.), a 
bálványfa (Ailanthus altissima) és az ezüstfa (Elaeagnus angustifolia), de a MÉTA felmérés 
során vizsgált kiemelt inváziós fajok mindegyike (15 faj) valamilyen mértékben előfordult a 
nyílt homoki gyepekben (Botta Dukát és mtsai 2008). Újabban a késeimeggy (Prunus serotina) 
inváziója is egyre jelentősebb (Biró és mtsai 2011). 
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2.4. DUNA–TISZA KÖZI HOMOKI GYEPEK REGENERÁCIÓJA FELHAGYOTT 
SZÁNTÓN 
Az intenzívebbé váló területhasználat mellett egyes területek felhagyása is jellemző folyamat 
(Molnár és Biró 2011). Az alacsony produktivitású nyílt homokpusztagyepek feltörése az 1950-
es években érte el csúcspontját. Ezeket a kedvezőtlen adottságú szántókat aztán az 1960-70-es 
évektől kezdve gazdaságtalanságuk okán, illetve a tanyavilág felszámolódásával egyre inkább 
felhagyták (Csecserits és mtsai 2011, Pándi 2017). Ekkor nagy kiterjedésben keletkeztek 
parlagok, ahol a homoki növényzet spontán regenerációja elindulhatott (Csecserits és Rédei 
2001). A Duna–Tisza közén jelenleg a homoki növényzet elsősorban ezeken a homoki 
parlagokon regenerálódhat (Csecserits és mtsai 2011). A spontán regeneráció a múltban is 
jellemző volt, már a 13. században lezajlott településszerkezet-váltást követően is, de a 
későbbiekben is sok parlag (óparlag) alakult ki és regenerálódott a tájban (Molnár és mtsai 
2012), részben annyira, hogy már nem is tudjuk őket biztosan azonosítani (Biró és mtsai 2011).  
A felhagyott szántókon zajló másodlagos szukcesszió során a vegetáció regenerációs 
képességét az abiotikus környezeti feltételek, a biotikus kapcsolatok és a fajok propagulum-
elérhetősége határozzák meg (Palmer és mtsai 1997). A regeneráció lehetősége természetesen 
jelentősen nagyobb lehetett a régebbi korokban, mint ma, a megfelelő abiotikus viszonyoknak, 
az invázió hiányának és a propagulumforrások meglétének köszönhetően.  
Jelenleg szinte egyik említett tényezőt sem tekinthetjük a regeneráció szempontjából ideálisnak 
a Duna–Tisza közi állományokban. Ennek megfelelően Molnár és Biró (2011) és Molnár és 
mtsai (2012) szakértői becsléssel közepesnek tartják a rezisztenciát a nyílt és a zárt homoki 
gyepekben, és ezzel – bár nem fejtik ki részleteiben – valószínűleg az inváziós fajok általi 
elözönölhetőségükre utalnak. A becsült regenerációs képességük között nagy eltérést 
tapasztalhatunk: nagynak tekintik a nyílt és kicsinek a zárt homoki gyepek regenerációs 
képességét. A zárt homoki gyepek alacsonyabb potenciálja a kisebb természetességű 
állományok túlsúlyából, az elszegényedő táji természetes fajkészletből, a kis 
terjedőképességből, az inváziós fajok terjedéséből és az alulhasználatból eredő avarosodásból 
fakad (Molnár és Biró 2011). Ezzel szemben a nyílt homoki gyepek abiotikus viszonyai, 
fajkészlete, terjedőképessége kevésbé akadályozza a regenerációt, bár az invázió, mint 
veszélyeztető tényező itt is jelentős (Molnár és Biró 2011, Botta-Dukát 2008). 
A nyílt homoki gyepek másodlagos szukcesszióját, regenerációs képességét felhagyott 
szántókon többen vizsgálták a Kiskunságban. Fekete (1992) jellemezte a természetközeli 
homoki növényközösségek szukcessziós útjait, és Bartha (2000) kiegészítette ezt a parlagokon 
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zajló másodlagos szukcesszió menetével. Bartha (2000) szerint a másodlagos szukcesszió 
egyévesekben gazdag vegetációval indul, amelybe a nyílt gyepre jellemző kriptogámok 
fokozatosan betelepednek. Ebből a stádiumból térszinttől függ a további vegetációfejlődés. 
Homoki árvalányhajas vagy magyar csenkeszes alakul ki a magasabb, és buckaközi füvek által 
dominált gyep jön létre az alacsonyabb térszinteken. A két típus között azután spontán már nem 
figyelt meg átalakulást. 
Halassy (2001) öt éve felhagyott homoki szántón kutatta a talajmagbank fajösszetételét. 
Megállapította, hogy a magbankból hiányoztak a homoki gyepre jellemző évelő fajok, ezért 
arra a másodlagos szukcesszió fajforrásként nem támaszkodhat. Ezzel ellentétben a mageső 
szerepe nagy a homoki maradványfoltok közelsége esetén (Halassy 2004). Balogh (2012) és 
Bálint és mtsai (2014) szerint a parlagok regenerációs potenciálja annál nagyobb, minél kisebb 
a bolygatás, azaz a szántóföldi műveléskiterjedése a térben és időben, minél több a propagulum-
forrás a parlag környezetében és minél kisebb a regenerációt akadályozó fajok megtelepedési 
esélye. Bartha (2010) a parlagok szukcesszióját a sebgyógyulás folyamatához hasonlítja, amely 
során a gyógyulás sikere a szomszédos szövetek állapotának és a seb kiterjedésének függvénye. 
A regeneráció akkor a leggyorsabb, ha a bolygatás az egyedek átlagos méretét közelíti, míg a 
bolygatás mértékének (kiterjedésének, intenzitásának) növekedése a regenerációt lassítja 
(Bartha 2010).  
A regeneráció sikerét a betelepülő fajokat fogadó vegetáció állapota (pl. a domináns füvek 
kompetíciója) is befolyásolja (Bartha és mtsai 2008, Bartha 2010). A szukcesszió korai 
szakaszában “szukcessziós, kolonizációs ablakok” nyílnak, amelyek később egyre inkább 
becsukódnak, ezért a betelepülések száma jóval magasabb a korábbi, mint későbbi 
stádiumokban (Bartha és mtsai 2003). Bartha és mtsai (2008) kiskunsági parlagok vegetációját 
monitorozták 10 éven át 5 m x 5 m-es felbontásban folttípusokat (összesen 16-félét) térképezve. 
A monitorozás kezdetén már 25 éves parlagon a korai és a késői szukcessziós folttípusok 
egyaránt jelen voltak. Eredményeik alapján a szukcesszió menetét az avarfelhalmozódás, a 
fizikai bolygatás és az aszályok is befolyásolják. 
A felhagyás óta eltelt idő, vagyis a parlag kora nagyban meghatározza a regeneráció 
előrehaladottságát (Bartha és mtsai 2008). Csecserits és Rédei (2001) vizsgálata alapján a nyílt 
homoki gyep fajösszetétele tíz év alatt regenerálódik felhagyott homoki szántókon, vagyis az 
egyéveseket évelő fajok váltják fel, és a késői szukcessziós homoki fajok ennyi időn belül 
megtelepednek. Eredményeik alapján nincs szükség a regeneráció aktív elősegítésére. Albert 
és mtsai (2014) hasonló idősoros elemzéseik alapján 10-20 évre teszik a homoki fajok 
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megtelepedését a homoki parlagokon, kiemelve, hogy a borításuk a parlag korával nő. Ezt 
megerősíti Balogh (2012) vizsgálata, aki a homoki parlagok jó regenerációs képessége mellett 
kiemeli, hogy bizonyos homoki fajok megtelepedése gátolt, és ezek aktív visszatelepítésére 
szükség lehet. 
Csecserits és mtsai (2011) szintén homoki parlagok növényzetét vizsgálta táji léptékben. A 
fiatal (1-7 éves) parlagok növényzete nagyon különbözött a korábban felhagyott parlagok 
növényzetétől, de a két idősebb (8-20 és 21-57 éves) korcsoport közötti különbségek már nem 
voltak kifejezettek. A zárt gyepek kisebb regenerációs képességét mutatja, hogy a parlagok 
növényzete a nyílt gyepekéhez közeledett annak ellenére, hogy a parlagok a zárt és a nyílt 
gyepek közötti térszinten helyezkedtek el. Az újjövevényfajok (különösen a selyemkóró) 
tömegessége a legfiatalabb parlagokon volt a legmagasabb, de nem volt jelentősen alacsonyabb 
az idősebb parlagokon sem. Csecserits és mtsai (2011) szerint az elözönlött parlagok ezért új 
ökoszisztémaként is leírhatók (novel ecosystem sensu Hobbs és mtsai 2009), ahol az 
újjövevényfajok perzisztens részét képezik a vegetációnak, amely ennek ellenére természeti 
értékekben gazdag lehet. Albert és mtsai (2014) vizsgálatában ezzel ellentétben csökkent a 
selyemkóró borítása az idősebb kiskunsági parlagokon, és ugyanígy változott az egyéves 
inváziós fajok (zömmel a parlagfű) borítása is. 
2.5. FENYŐÜLTETVÉNYEK HATÁSA GYEPEKRE 
Világszerte használnak idegenhonos fenyőfajokat (Pinus, Pseudotsuga spp.) erdőtelepítésekre 
(Moles és Drake 1999, Bisteau és Mahy 2005, Wei és mtsai 2009, Zaloumis és Bond 2011), 
amelyek közül több invázióssá is vált (Richardson és Rejmánek 2004). Inváziójuk a déli 
félgömbön (Richardson és mtsai 1994) és Észak-Amerikában a legjelentősebb (Catling és King 
2007). A fenyőfajok tág tűrésűek (Leege and Murphy 2000), fenyőültetvényeket ezért nemcsak 
erdők helyére telepítenek, hanem cserjések és gyepek helyére is.  
Természetvédelmi szempontból a természetes gyepek fás élőhellyé alakítása nagyon 
kedvezőtlen folyamat, amelynek során a fizikai bolygatáson túl alapvetően megváltoznak az 
abiotikus viszonyok, pl. hidrológiai (Holmes és mtsai 2000, Jackson és mtsai 2000, Buytaert és 
mtsai 2007), fényviszonyok (Lemauviel és Roze 2000, Cseresnyés és mtsai 2006) és a 
tápanyaggazdálkodás (Farley és Kelly 2004, Farley 2007). A természetes gyepek 
heterogenitása helyett a biotikus és abiotikus viszonyok homogenizálódnak az ültetvényekben 
(Hendrickx és mtsai 2007, Vellend és mtsai 2007, Manor és mtsai 2008). A gyepekre jellemző 
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őshonos növényfajok fajtól függően fokozatosan vagy hirtelen eltűnnek az új élőhelyről, a 
vegetációból és a talajmagbankból (Maccherini és De Dominicis 2003). Az ültetvények 
létesítése ezen kívül további inváziós növényfajok terjedését is segítheti (Pryke és Samways 
2009). 
A fenyőültetvények helyén a gyep regenerációját számos tényező akadályozhatja (Bisteau és 
Mahy 2005). A közösségszerveződés szűrő alapú megközelítését alkalmazva az abiotikus, 
biotikus és diszperziós szűrők változnak, amelyeket előnyösen kell változtatni a regeneráció 
eléréséhez (Hulvey és Aigner 2014). A fenyőültetvényeknek az egyéb fajú ültetvényekhez 
képest vannak sajátos jellemzői, ilyenek pl. a talaj savanyítása (Farley és Kelly 2004, Sturgess 
és Atkinson 1993) és a magas tűzveszély (Cseresnyés és mtsai 2011), amelyet a felhalmozódó 
tűavar okoz (Navarro-Cano és mtsai 2010). Dickie és mtsai (2014) a talajjellemzők 
megváltozását, a N- és P-tartalom megnövekedését és bakteriális dominanciát tapasztaltak 
Pinus contorta új-zélandi gyepekbe történő inváziója során. Anton és mtsai (2008) szerint a 
zárt dolomitsziklagyepekre telepített feketefenyves nem javítja a talaj tulajdonságait, annak 
ellenére, hogy a kopárfásítás céljai között a talajjellemzők javítása is szerepelt. A humusz- és 
tápanyagtartalom összességében nem különbözött a dolomitsziklagyep és a fenyves talajában. 
Más vizsgálatok sem detektáltak jelentős különbségeket a talaj szempontjából néhány évnyi 
regenerációt követően a természetes vegetációban és a korábbi fenyőültetvények helyén 
(Zaloumis és Bond 2011). Megállapításuk szerint a talaj megváltozása valószínűleg nem 
akadályozza meg a vegetáció helyreállását. 
A fenyőavar azonban hosszan befolyásolhatja a regenerációt, mert magas C/N aránya és 
lignintartalma miatt lassan bomlik le (Taylor és mtsai 1989). A vastag avarréteg fizikai akadályt 
képez a csírázó egyedek számára (Navarro-Cano és mtsai 2010), és a talajmagbank kialakulását 
is korlátozza (Pywell és mtsai 2002).  A fenyőavar a bolygatási rezsimet is megváltozatja, mivel 
növeli a spontán tüzek gyakoriságát és intenzitását (Cseresnyés és mtsai 2011). Ezért számos 
szerző javasolja a tűavar eltávolítását a restauráció során (Navarro-Cano és mtsai 2010; 
Sturgess és Atkinson 1993). 
Az abiotikus tényezők változása mellett az őshonos fajok megtelepedését és ezzel a 
szukcessziót akadályozza a fenyőinvázió degradált prérin (Catling és King 2007). Az inváziós 
fenyőállományokhoz képest a fenyőültetvények még inkább megváltoztatják az átalakított 
gyepek vegetációját (Szitár és mtsai 2014, 2016). Az ültetvény létesítésével összefüggő 
bolygatás a korai szukcesszióra jellemző fajokat segíti (Maestre és Cortina 2004), míg a 
megváltozott fényviszonyok az erdei flóra megtelepedését segíthetik elő megfelelő fajforrás 
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jelenlétében (Bremer és Farley 2010, Halpern és mtsai 2012). A fenyőültetvényeken azonban 
mindig kisebb a gyepekhez kötődő fajok száma és tömegessége, mint az eredeti gyepben, és ez 
a különbség a talaj magbankjára és a vegetációra egyaránt igaz (Piqueray és mtsai 2011). Az 
eredeti, gyepi magbank kimerülése folyamatos, mértéke az erdősítés óta eltelt idő, illetve a 
magbankot képző magok túlélőképessége függvényében változik (Cuevas és Zalba 2010). 
Bár a degradált élőhelyeken az őshonos fajok egy része újra meg tud telepedni, ez a folyamat 
általában lassú, évtizedes léptékű, még látszólag közeli fajforrás esetén is (Catling és King 
2007). Ezért az őshonos fajok magjainak vetése a fenyves eltávolítását követően gyakran 
alkalmazott gyakorlat a diszperzál-limitáció ellensúlyozására (Holmes és mtsai 2000, Piqueray 
és mtsai 2011). A domináns füvek betelepítése segíti a gyep fő szerkezetének és működésének 
kialakulását, és ezek a fajok továbbiak megtelepedését segíthetik facilitációval (Gasque és 
Garcı́a-Fayos 2004). 
Az erdőtelepítésekben általában magas az idegenhonos fajok aránya (Becerra és Simonetti 
2013), sőt egy-egy tájon belül „inváziós forrópontokként” is működhetnek (Csecserits és mtsai 
2016). A fenyvesekben gyakori tűz tovább segítheti az inváziót, mivel átmenetileg megnöveli 
a talaj felvehető tápanyagtartalmát (Nuñez és Raffaele 2007, Certini 2005, Knicker és mtsai 
2005), de az inváziós fajok magjainak dormanciáját is megtörheti (Mojzes és Kalapos 2015). A 
fenyő eltávolításával járó fizikai bolygatás szintén kedvez az inváziónak (Dickie és mtsai 2014). 
Magyarországon hagyományosan két Pinus fajt alkalmaznak ültetvényeken: az idegenhonos 
feketefenyőt (Pinus nigra) és az ország keleti felében szintén idegenhonosnak tekintett erdei 
fenyőt (P. sylvestris). Hegyvidéken a dolomit, az Alföldön a homok megkötésére telepítettek 
gyepekre fenyves ültetvényeket a 19. század második felétől kezdve (Szabó 1987, Cseresnyés 
és Tamás 2014). Cseresnyés és mtsai (2006) eredményei alapján a természetközeli sziklagyepre 
telepített feketefenyves avarjának mennyisége többszöröse az eredeti sziklagyepének 
(Cseresnyés 2013). Csontos és mtsai (1996) a dolomitsziklagyep flórájának elszegényedését 
mutatta ki a talajmagbankban 55 éves, gyepre telepített fenyőültetvény alatt.  
Borhidi már 1956-ban vizsgálta a fenyvesítések vegetációra gyakorolt hatását, és 
megállapította, hogy a fenyves mennyiségi változásokat idéz elő, ha számára megfelelő 
környezetbe ültetik, azonban záródásával eltűnik az aljnövényzet. Hatására a fénykedvelő gyepi 
fajok megritkulnak, az árnyékkedvelők pedig megjelennek (Borhidi 1956). Szabó (1987) 
kiegészíti Borhidi (1956) megállapításait azzal, hogy nemcsak a sziklagyepek, de a szikla- és 
pusztafüves lejtők növényzete is ilyen átalakuláson megy keresztül a fenyvesítést követően. Bár 
Borhidi (1956) a fenyő alatti gyorsabb talajképződés mellett érvel, Szabó (1987) a fenyves alatti 
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talaj erózióját figyelte meg mély eróziós barázdák formájában az aljnövényzet hiánya miatt, 
tehát szerinte összességében a fenyő a talaj állapotára negatívan hat. Az alföldi állományok 
esetében Borhidi (1956) a száraz, buckatetőn, buckaoldalon jellemző típust és a nedves, 
buckaközi típust különíti el. A buckaközi típus aljnövényzetében jelen lehetnek a zárt homoki 
gyepek jellemző fajai (a fényigényes Salix rosmarinifolia kivételével), a nudum típus 
kialakulása itt ritka (Borhidi 1956). A száraz típus azonban gyakran aljnövényzetmentes, de itt 
is jelen lehetnek a nyílt homoki gyepek fajai. Bontása, vágása esetén Borhidi (1956) szerint a 
szukcesszió indul a Festuca vaginata és a Fumana procumbens fácieszeivel el. 
Bódis (1993) és Bódis és Bartha (1997) a feketefenyő faállomány-sűrűségének és záródásának 
függvényében mikrocönológiai módszerekkel vizsgálták a fenyves alatt található növényzetet, 
és leromlást mutattak ki. Bódis (1993) szerint az egyes sziklagyepi fajokra különbözőképpen 
hat a fenyő tömegességének változása. A fajok többségének a fenyősűrűség emelkedésével 
lecsökken a gyakorisága, sokszor már szórványosan álló fenyőegyedek állományában is, de van 
néhány olyan faj, amelyek gyakorisága nem változik, ilyen pl. a Carex humilis és a Koeleria 
cristata. Bódis és Bartha (1997) eredményei szerint a közösség állapotát jelző, a megvalósult 
fajkombinációk maximumához tartozó térbeli lépték a növekvő fenyőhatással a magasabb 
értékek felé tolódik.  
A feketefenyvesekre emellett a magas inváziós fertőzöttség is jellemző. Cseresnyés (2013) 
megállapította, hogy a feketefenyvesekben az akác, a lepényfa és a selyemkóró talajmagbankja 
igen jelentős méretű. Ez alapján feltételezte, hogy magbankjuk táji szinten az invázió további 
kiindulópontjául szolgálhat, és a letermelt fenyvesekben akadályozhatja a természetes 
növényzet helyreállását. A telepítés, amellett, hogy természetvédelmi szempontból káros, még 
a spontán tüzek számát, kiterjedését és intenzitását is növeli, és ez komoly veszélyt jelent a 
lakosság és az élővilág számára (Kovács-Láng 1999, Cseresnyés és mtsai 2011, Cseresnyés és 
Tamás 2014). 
Korábban hazánkban az erdőterületek gyeppé alakítását a törvény tiltotta. A 2009-es 
erdőtörvény hatályba lépése óta védett természeti területeken lehetőség van az erdőművelés 
felhagyására, ha őshonos fafajokkal abiotikus okokból a felújítás nem kivitelezhető. Ez 
különleges lehetőséget nyújt pl. az idegenhonos fenyőültetvények gyeppé alakítására. 
Cseresnyés (2013) szerint a természetközeli gyepek regenerációját nehezíti ezeken a 
területeken a talajmagbank gyepfajokban való szegénysége és inváziós fajokban való 
gazdagsága. Ha az ültetvény tűz hatására tűnik el, akkor várhatóan különösen magas lesz az 
özönfajok tömegessége (Cseresnyés 2013). A dolomitgyepekre telepített fenyőültetvények tűz 
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utáni vegetációját elemezve Tamás és Csontos (2006) megállapította, hogy a nyílt és zárt 
dolomitsziklagyepek jól regenerálódnak egy évtizedes időléptékben leégett fenyvesek helyén. 
Állományaikban az első négy évben még a gyomok és az egyévesek uralkodtak, de ezek 
borítása a tűz után tíz évvel nagyon visszaesett, és helyettük a védett, társulásalkotó és 
kísérőfajok domináltak. Ugyanakkor megfigyelték a feketefenyő magról történő felújulását is.  
A nemzetközi szakirodalomban található, a gyepek fenyőültetvények helyén való regenerációs 
képességéről és restaurációs lehetőségeiről szóló vizsgálatok eredményei változóak. Például a 
tűzhöz alkalmazkodott dél-afrikai gyepek nem álltak helyre beavatkozás nélkül a 
fenyőültetvény eltávolítása után (Zaloumis és Bond 2011), míg a dél-afrikai fynbos vegetáció 
igen, regenerációja akkor volt a leggyorsabb, amikor a fenyőegyedeket elégették (Holmes és 
mtsai 2000). Európai és kanadai gyepek a fenyő eltávolítását követően gyorsan helyreálltak 
(Walker és mtsai 2004, Bisteau és Mahy 2005 Catling és King 2007, Piqueray és mtsai 2011). 
Zaloumis és Bond (2011) azonban felhívja a figyelmet arra, hogy a gyeptípusok regenerációs 
képessége annyira eltér a fenyőültetvények helyén, hogy az eredmények nem adaptálhatók 
mechanikusan különböző vegetációtípusok esetén. 
2.6. INVÁZIÓ HATÁSA A NÖVÉNYKÖZÖSSÉGEKRE 
Az inváziót a biodiverzitás fő veszélyeztető tényezői között tartják számon világszerte (Sala és 
mtsai 2000, Vilà és mtsai 2011). Az invázióbiológia szakszókincsének egységesítésére számos 
törekvéssel találkozunk a nemzetközi szakirodalomban (Pyšek 1995, Richardson és mtsai 2000, 
Colautti és MacIsaac 2004), a szóhasználat azonban máig nem ért el teljes konszenzust 
(Courchamp és mtsai 2017, van Kleunen és mtsai 2015). A magyar nyelvű szakkifejezéseket 
Balogh (2003) és Botta-Dukát és mtsai (2004) tekintették át és egységesítették, és a dolgozatban 
az alábbi fogalmakat az általuk meghatározott értelemben alkalmazom. Botta-Dukát és mtsai 
(2004) inváziós fajnak (özönfajnak) tekintik azt a nem őshonos fajt, amelynek elterjedési 
területe és populációmérete adott területen, a számára megfelelő élőhelyeken monoton nő adott 
tér- és időléptékben, és terjedő őshonos fajként hivatkoznak arra a fajra, amely az inváziós faj 
fenti definíciójának az idegenhonosságtól eltekintve megfelel. Átalakító fajnak nevezik azt az 
inváziós fajt, amely „inváziója során a meghódított közösség szerkezetét (pl. fajösszetételét, 
fiziognómiáját) vagy működését (pl. szukcessziós viszonyait) nagyban megváltoztatja” (Botta-
Dukát és mtsai 2004). A fent megadott átalakító faj definícióban szereplő „nagyban 
megváltoztatja” kifejezés azonban szubjektivitást visz a fajok értékelésébe, hiszen valamilyen 
mértékben minden megjelenő faj megváltoztatja ezeket a jellemzőket, ezért a kifejezés operatív 
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használata érdekében megfelelő indikátorok és küszöbértékek meghatározása szükséges 
(Parker 1999, Courchamp és mtsai 2017). 
Az inváziós faj hatásának minősége és nagysága a faj jellemzőitől, valamint az elözönlött 
ökoszisztéma biotikus és abiotikus viszonyaitól függ (Vilà és Weiner 2004). Ahogy fentebb az 
átalakító faj definíciójában is szerepelt (Botta-Dukát és mtsai 2004), az invázió során a 
meghódított közösség szerkezete (azaz fajösszetétele és fiziognómiája), illetve működése (pl. 
szukcessziós viszonyai) egyaránt megváltozhatnak. A változásokat sokféleképpen lehet 
csoportosítani, pl. a szerveződési szintek szerint: az egyedi hatásoktól kiindulva a közösségi, 
ökoszisztéma szintű hatásokig (Parker 1999). Geográfiai léptékben Parker (1999) szerint az 
elözönlött terület nagysága, az inváziós faj területegységre eső abundanciája, valamint az 
egyedenkénti vagy egységnyi biomasszára eső hatás szorzata adja meg a faj hatásának méretét. 
Az inváziós fajok káros ökológiai, természetvédelmi hatásainak irodalma bőséges (Davis 
2011). A legtöbb inváziós faj ökológiai hatásairól mégis keveset tudunk (Barney és mtsai 2013, 
Barney 2016). Ez gyakran igaz elterjedt, lokálisan tömeges fajokra is (Hulme és mtsai 2013, 
Estrada és Flory 2015). Az inváziós fajok általános hatásairól szóló irodalom torzított. A 
torzításhoz több tényező is hozzájárul, ilyen pl. a szakszóhasználat. Az inváziós faj 
meghatározásakor sokszor a faj hatását is figyelembe veszik, és nemcsak a terjedési erélyét 
(Richardson és mtsai 2000, Courchamp és mtsai 2017). Már Elton (1958) is az invázióról szóló 
alapművében ökológiai robbanásról ír a terjedő idegenhonos fajokkal kapcsolatban, amelyek 
kiszabadultak a korábbi kontroll alól, és példáinak többsége nagy ökológiai vagy gazdasági 
károkat okozó faj (Richardson és mtsai 2000). A kutatók a későbbiekben is a gyakorlati 
szempontból problematikus, érdeklődésre számot tartó, többnyire tömeges inváziós fajokat 
teszik – egyébként érthető módon – vizsgálatuk tárgyává.  
Az inváziós fajok kompetíciós erélyének vizsgálatakor az őshonos fajok közül gyakran a kis 
kompetíciós képességű, érzékenyebb, ritkább őshonos fajokat választják ki (Vilà és Weiner 
2004). Így az inváziós faj kimutatott dominanciája az átlagosnál, tipikusnál nagyobb (Vilà és 
Weiner 2004), miközben a legtöbb inváziós faj hatása elhanyagolható gazdasági, egészségügyi 
és ökológiai értelemben egyaránt (Davis 2009). A káros hatásokat gyakran megfigyeléses 
vizsgálatokban tapasztalt, az őshonos és inváziós fajok tömegessége közötti negatív 
összefüggés alapján írják le, ez a vizsgálattípus azonban nem megfelelő formája az ok-okozati 
összefüggések feltárásának a nem vizsgált, potenciális zavaró tényezők hatásai miatt (Didham 
és mtsai 2005, Davis és mtsai 2011). Ilyen alapon pl. Vilà és Weiner (2004) irodalmi 
áttekintésében az inváziós és őshonos fajok közötti kompetíciót vizsgálva nem is vette 
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figyelembe a tisztán megfigyeléses vizsgálatokat. Sticker és mtsai (2015) meta-analízise 
alapján az 1971 és 2011 között megjelent, az inváziós fajok hatásaival foglalkozó publikációk 
többsége (56%) megfigyeléses vizsgálatok alapján készült, és 51%-a egy évnél rövidebb 
időtartamot ölelt fel. 
Az inváziós fajok ezen kívül lehetnek mindössze „utasok” (passenger) egy, az őshonos fajokra 
előnytelenül ható környezeti változás során (MacDougall és Turkington 2005). A fajok más 
része pedig „vezető” (driver), azaz a változásokat ő maga idézi elő (MacDougall és Turkington 
2005). Az előző kettő típus kiegészítéseként Bauer (2012) meghatározott egy harmadik, köztes 
típust, az ún. „back-seat driver”-t, amely egy környezeti változás során telepedik meg, azonban 
ezt követően már „vezetőként” működik, és maga is okoz változásokat. A három típus 
elkülönítése nagyon fontos, hiszen ez dönti el, hogy az inváziós faj eltüntetésével 
helyreállítható-e az elözönlött közösség vagy sem. Hozzátéve, hogy az inváziós faj 
működésével, jelenlétével létrehozhat hosszabb távú, az eltűnését követően is fennálló 
hatásokat, amelyek jelenléte a faj visszaszorítása ellenére is megakadályozhatja a helyreállást. 
Az inváziós fajok negatív hatásainak közlésével szemben a semleges és pozitív hatásukat 
gyakran nem vizsgálják, vagy nem közlik, ezért ezek alulreprezentáltak az inváziós 
irodalomban (Rodriguez 2006), és ez különösen igaz a növény-növény kapcsolatokra (Walker 
és Vitousek 1991, Becerra és Montenegro 2013). Pedig egy inváziós faj sokféleképpen hat 
egyidejűleg az elözönlött közösségre, és az egyes őshonos fajokra is egyaránt lehetnek pozitív 
és negatív, egyidejűleg jelentkező hatásai (Davis 2009). Ilyen esetben, a végső megfigyelhető 
hatás jellege számos tényezőtől függhet, pl. az abiotikus stressz mértékétől vagy a fajok 
egyedfejlődési szakaszától (Callaway és Walker 1997, Hamilton és mtsai 1999). Így egy 
inváziós fajnak akár ellentétes hatása is lehet ugyanarra a fajra nézve az invázió (Vilà és Weiner 
2004) vagy a szukcesszió eltérő szakaszaiban, vagy különböző abiotikus viszonyok között (pl. 
különböző csapadékjárású években).  
A segítés vagy facilitáció különösen fontos kapcsolati forma extrém környezeti feltételek között 
(Bertness és Callaway 1994), ahol a számos pozitív és negatív hatás végső kimenetele az 
extremitás növekedésével általában negatívból semlegessé, semlegesből pozitívvá válik 
(Brooker és mtsai 2008, He és mtsai 2013). Arid és szemiarid körülmények között a vízhiány 
és az erős napsugárzás jelentik a fő stressztényezőket (Osmond és mtsai 1987, Holzapfel és 
mtsai 2006, McCluney és mtsai 2012). Az ilyen hatásokat elviselő növényfajok képesek 
lehetnek arra, hogy más fajok számára kedvezőbb feltételeket teremtve dajkanövényként 
működjenek, és ezzel segítsék azok túlélését és fejlődését (Stinca és mtsai 2015). Általában egy 
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növényegyed életében a csírázás és a korai megtelepedés a legérzékenyebb periódusok, ezért 
ezek a szakaszok a legfontosabbak a degradált ökoszisztémák regenerációja során (Kitajima és 
Fenner 2000, John és mtsai 2016). Így a facilitációnak nagy szerepe lehet a regeneráció 
alakulásában, különösen extrém abiotikus viszonyok mellett (Padilla és Pugnaire 2006). 
Őshonos dajkanövény hiányában egyes szerzők még az idegenhonos dajkanövények 
alkalmazhatóságát is felvetik, kiemelve, hogy az őshonos fajok sikeres megtelepedését 
követően az idegenhonos faj visszaszorítása fontos lépés, és a módszer csak akkor 
alkalmazható, ha ez a lépés kivitelezhető (Becerra és Montenegro 2013). 
A fentiekből látható, hogy bár az inváziós és az őshonos fajok tömegessége között nem 
feltétlenül van ok-okozati kapcsolat, az inváziós fajok jól dokumentált negatív hatásai mellett 
semleges és pozitív hatással is lehetnek az elözönlött közösségekre, illetve dajkanövényként 
akár még a degradációt követő regenerációt is segíthetik. Az inváziós fajok visszaszorítása 
emellett igen költségigényes feladat, hatékonysága sok esetben alacsony, nem kívánt 
mellékhatásai pedig sokszor nagyon jelentősek. A természetvédelmi beavatkozások 
tervezéséhez és rangsorolásához ezért szükség van arra, hogy meg tudjuk mondani, mely 
inváziós faj mely elözönlött közösségben milyen körülmények között okoz valóban negatív 
változásokat (Alvarez és Cushmann 2002), vagy, hogy kiválasszuk, melyek a legnagyobb kárt 
előidéző inváziós fajok (Parker 1999), hogy a leghatékonyabb módon tudjuk a legnagyobb 
természetvédelmi nyereséget a beavatkozásokkal megvalósítani. 
2.7. SELYEMKÓRÓ 
2.7.1. ÁLTALÁNOS JELLEMZŐK 
A selyemkóró (Asclepias syriaca, Asclepiadaceae) egy észak-amerikai eredetű, hazánkban 
inváziós, évelő faj (Bagi és Bakacsy 2012). A növény biológiáját taglaló nemzetközi irodalom 
igen bőséges. A faj több okból is a kutatók érdeklődésének középpontjába került az utóbbi 
évtizedekben az inváziós hajlamán túl. Őshazájában nagy terméskiesést okozó szántóföldi 
gyom (Cramer és Burnside 1982). Korábban (főként a második világháború alatt) igyekeztek 
kihasználni előnyösnek tűnő tulajdonságait (pl. magas tejnedv-, cukor-, polifenol- és 
rosttartalom), de ezek az ipari felhasználások nem voltak igazán sikeresek (Gaertner 1979, 
Campbell 1983). Ugyanakkor a díszes királylepke (Danaus plexippus) hernyójának fő 
tápláléknövénye, és mint ilyen esszenciális szerepet tölt be az ikonikus vándorlepke 
populációinak túlélésében (Hartzler és Buhler 2000). Emellett szaporodásbiológiája (Willson 
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és Rathcke 1974, Caruso és mtsai 2005), illetve specifikus herbivórkapcsolatai miatt is kedvelt 
kutatási objektum (Agrawal 2005, Bingham és Agrawal 2010). A selyemkóró biológiájáról, 
elterjedéséről és a hazai természetvédelmi vonatkozásairól általános, részletes bemutatást nyújt 
Bagi (1999, 2004, 2008) és Bagi és Bakacsy (2012). 
2.7.2. BIOLÓGIAI JELLEMZŐK 
A selyemkóró erőteljes növekedésű, klonális faj. Hajtásainak magassága a 1,5 m-t is elérheti 
(Bagi 2004). Vegetatív és reproduktív szaporodási potenciálja egyaránt jelentős. A hajtásokat 
összekötő tarackszerű gyökerek a talajfelszín alatt általában 10-40 cm mélyen haladnak (Bagi 
2004), de akár több (4 m) méter mélyre is lehatolhatnak (Dvirna 2018), és ezzel olyan forrásokat 
is elérhetnek, amelyhez az elözönlött vegetáció más fajai esetleg nem férnek hozzá. A hajtások 
denzitása nagyon változó. Csontos és mtsai (2009) vizsgálatai alapján felhagyott szőlő és parlag 
mintaterületeken 7,4 és 18,1 db/m2 között alakult a denzitás. A hajtások a gyökerek felső 
harmadán fejlődő rügyekből képződnek, amelyek száma egy-egy ponton általában 1-3, de akár 
hat is lehet (Bagi 1999). A rügyek egy része tavasszal aktiválódik (Bagi 1999), más része a klón 
valamilyen bolygatása során indul fejlődésnek. 
A selyemkóró hajtásonként akár 4-6 termést is érlelhet, és nagyszámú, akár 150-425 db magot 
is képezhet egy-egy termésben (Bhownik és Bandeen 1976), ezzel hatalmas 
propagulumnyomást hozva létre az elözönlött területeken. Csírázása a talajfelszínen nem 
jellemző, míg a 0,5-1 cm-es rétegekben a legjelentősebb (Bagi 1999), 6 cm-es mélységben 
pedig már csak minimális (Jeffery és Robison 1971). A frissen megérett magok általában 90% 
feletti arányban életképesek (Evetts és Burnside 1972, Valachovič 1991), de Baskin és Baskin 
(1977) vizsgálatai alapján túlnyomó részük dormans állapotban van. Evetts és Burnside (1972) 
pl. 97%-os életképesség mellett szintén mindössze 2%-os csírázást tapasztalt friss magok 
csíráztatása során hidegkezelés nélkül. A friss, nem dormans magoknak viszont a csírázáshoz 
magas (15 °C feletti) hőmérsékletre van szükségük (Bagi 1999), ami nem áll rendelkezésre 
természetes körülmények között az érést követő ősszel és télen (Baskin és Baskin 1977). A 
magok a tél folyamán utóérnek, és tavasszal, a talajhőmérséklet emelkedésével csírázhatnak ki 
(Baskin és Baskin 1977). Oegema és Fletcher (1972) kimutatta, hogy másfél évvel a magérés 
után a dormans magok aránya még mindig 80% feletti volt. Csontos (2001) szerint viszont a 
dormancia csak látszólagos, kísérletében a talajban eltemetve tárolt magok csírázási aránya 
90% volt még hat éves eltemetés után is. A szárazon tárolt magmintáinak csírázási aránya 
azonban jóval alacsonyabb volt: hét éves minták esetében 0-20%, míg ennél idősebb (11 és 23 
25 
 
éves) minták magjai már nem csíráztak ki, bár ebben a vizsgálatban hidegkezelés és 
életképesség vizsgálat nem történt (Csontos 2005). Jeffery és Robison (1971) szerint néhány 
napos nedves hidegkezeléssel a dormancia könnyen megtörhető. 
2.7.3. ELTERJEDÉS 
A selyemkóró Észak-Amerika keleti felében őshonos faj (Bhowmik 1994). Hazájában Doyon 
(1958) az észak-déli elterjedést a 18-32 fok közötti júliusi középhőmérsékleti határok (35-50º 
N) közé teszi, míg a nyugati elterjedés határát szerinte a minimum 500 mm-es nyári csapadék 
határozza meg (60-103º W; Bhowmik és Bandeen 1976, Bhowmik 1994). Tokarska-Guzik & 
Pisarczyk (2015) irodalmi összegzése alapján őshazáján kívül 23 országban telepedett meg, 
amelyből 11-ben tekintik inváziós fajnak. E tanulmányban és hazánkban is további invázióját 
észak felé valószínűsítik, mivel melegigénye miatt a klímaváltozás segíti a terjedését 
(Gáborjányi és mtsai 2007, Szilassi és mtsai 2017). 
Hazánkban a selyemkóró a futóhomokos és a lápos réti talajú élőhelyeket veszélyezteti 
kiemelten (Kitka és Szilassi 2016, Szilassi és mtsai 2017), de humuszos homokos talajok, 
csernozjom jellegű homoktalajok, szolonyeces réti talajok és síkláptalajok is veszélyeztetettek 
a jelenlegi előfordulások alapján (Kitka és Szilassi 2016). Jellemzően agrárterületeken, 
ültetvényeken, ártereken és ruderális területeken fordul elő (Bagi 1999, Bagi és Bakacsy 2012). 
A MÉTA program eredménye alapján a selyemkóró a nyílt homoki gyepek és nyáras-borókások 
75%-át, az erdősztyepp erdők 25%-át, a száraz- és félszáraz gyepek 15%-át veszélyezteti 
(Botta-Dukát 2008). Az országos gyomfelvételezések eredménye szerint elterjedése 
fokozatosan nő az országban a szántóföldi területeken is (Henn 2009).  
Elsősorban zavart növényzetű területeken (parlagokon, ültetvényekben) fordul elő (Csecserits 
és mtsai 2016, Kitka és Szilassi 2016). A homoki parlagok elemzése során Csecserits és mtsai 
(2011) a parlag felhagyása óta eltelt időtől függetlenül nagy selyemkóróborítást találtak, és ez 
jelzi, hogy a selyemkóró állandó összetevője maradt a parlagok növényzetének a szukcesszió 
előrehaladásától függetlenül. A bolygatásmentes területeken nem képes spontán megtelepedni 
(Bagi és Szilágyi 1995), de a természetközeli társulásokat, köztük különösen a nyílt homoki 
gyepeket veszélyezteti szívós, klonális növekedésével (Bagi és Bakacsy 2012). Szilassi és mtsai 
(2017) kimutatták, hogy az erdő- és bozóttüzek által okozott bolygatás is elősegíti terjedését. 
Bagi és Szilágyi (1995) leggyakrabban egyéves homoki gyepekben, egyéves és évelő nyílt 
homokpusztagyepek átmeneti állományaiban, valamint a nyílt homokpusztagyep Stipa 
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capillata, Salix rosmarinifolia és Scirpoides holoschoenus által dominált szubasszociációiban 
találta meg. 
2.7.4. ÖKOLÓGIAI HATÁSOK 
Török és mtsai (2003), Botta-Dukát és mtsai (2004) és Kelemen és mtsai (2016) a selyemkórót 
átalakító inváziós fajnak tekintik. A legveszélyesebb hazai inváziós fajok listáira rendszeresen 
felkerül (Sz. Tóth és Szmorad 1998, Mihály és Botta-Dukát 2004), valamint 2017 óta már az 
Európai Unió szintjén figyelmet érdemlő inváziós fajok listáján is szerepel. A sikeres inváziós 
fajok számos jellegével bír, ilyenek pl. a magas termet, a nagy levélfelület, a klonalitás, 
hatalmas mennyiségű mag képzése, a bolygatástűrés és az allelopatikus aktivitás (Béres és 
Kazinczi 2000, Sárkány és mtsai 2008, CABI 2010, Kelemen és mtsai 2016). 
A természetközeli növényzetre és az állatvilágra gyakorolt hatásairól sok kutatónak és 
természetvédelmi szakembernek számos benyomása, tapasztalata és véleménye van, mégis 
kevés alapul időbeli alakulást is vizsgáló, megfelelő referencia mellett végzett kísérletek 
adatain (Szitár és mtsai 2018). A publikálásig pedig ezen adatoknak csak további kis hányada 
jut el. Mindezek miatt bár a selyemkóró potenciálisan nagy hatású faj, amelynek jelentős 
negatív hatása lehet a bióta elemeire, és akár az abiotikus környezetre is, kevés az ezt feldolgozó 
szakirodalom. Inváziós hatásának értékelése során a fajjal foglalkozó szerzők az 
elővigyázatosság elve alapján általában terjedésének feltételezett veszélyeit emelik ki. Parker 
(1999) gyakran alkalmazott proxy-ja az inváziós faj hatásának az elterjedési területének 
nagysága és az egységnyi területre eső tömegessége. Az értékelések során érzékelhetően nagyot 
nyom a latban, hogy a selyemkóró táji szintű és lokális léptékű terjedése és állományainak 
perzisztenciája egyaránt nagymértékű (Csecserits és mtsai 2011, Szilassi és mtsai 2017). 
Az inváziójának hatását vizsgáló, többnyire megfigyeléses vizsgálatokon alapuló szakirodalom 
szerint ökológiai hatása többségében negatív (Gallé és mtsai 2015, Kelemen és mtsai 2016, 
Somogyi és mtsai 2017). Kelemen és mtsai (2016) például kimutatták, hogy negatívan korrelál 
a selyemkóró tömegessége és a természetes élőhelyekhez kötődő növényfajok összborítása 
késői szukcessziós, több mint 22 éve felhagyott homoki parlagokon. A selyemkóró inváziója a 
növényzeten túl a bióta más elemeire is károsan hathat. Például Somogyi és mtsai (2017) 
megállapították, hogy fiatal (10-26 éves), selyemkóróval fertőzött nyárültetvényekben több, 
akár késői szukcessziós hangyafaj is fészkelőhelyként használja a selyemkóró hajtásait, így a 
hangyaközösségek homogenizációját okozza a különböző korú nyárültetvényekben. Gallé és 
mtsai (2015) szintén nyárültetvényekben vizsgálódva azt találták, hogy a selyemkóró hatása 
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többféle, pozitív és negatív is a talajlakó ízeltlábúakra, de összességében veszélyezteti a 
diverzitásukat. 
Mindezek alapján MacDougall és Turkington (2005) „utas-vezető” koncepciója szerint a 
selyemkórót a kutatók egyértelműen „vezetőnek”, nemkívánatos ökológiai hatások okozójának 
tekintik. A megfigyeléses vizsgálatok mellett ok-okozati összefüggés feltárására alkalmas, 
kísérletes megközelítést is érdemes alkalmazni a selyemkóró hatásának elemzéséhez. Erre azért 
is nagy szükség van, mert szokásos visszaszorítási módszerei közül a mechanikai eltávolítás, a 
kaszálás és szárzúzás sem évtizedes léptékben évente alkalmazva (Demeter és Lesku 2015), 
sem több éven keresztül évente kétszer alkalmazva (Vajda 2015), sem rövidebb ideig, de 
havonta alkalmazva nem bizonyult hatékonynak (Zalai és mtsai 2017). Legeltetéssel való 
visszaszorítása sem nagyon sikeres, mert a növény mérgező a legelő állatokra (Bagi 2008). 
Demeter és Lesku (2015) egy példát említ, ahol kisebb klónokat, úgy tűnik véglegesen sikerült 
kecske és juh vegyes nyájjal elpusztítani, de a legeltetés idején aszály is volt egyben, ami 
valószínűleg szintén szükséges volt a sikerhez. A herbicidek használata pedig bár rövid távon 
sikeres lehet (Zalai és mtsai 2017), további rendszeres beavatkozás nélkül hosszú távon kevéssé 
hatékony, nagy költséggel jár, és a közösség többi részére is jelentős negatív hatással van (Szitár 
és Török 2008, Takács és mtsai 2015). Laza talajú homokterületeken a faj irtásának összhatása 
különösen vitatható, mivel a talaj fizikai bolygatásával jár (Bagi 2008), amely segítheti a 





Dolgozatomban nyílt és zárt homokpusztagyepek spontán regenerációját, valamint a nyílt 
homokpusztagyep regenerációját célzó, restaurációs beavatkozások hatásait vizsgálom 
selyemkóró által elözönlött kiskunsági parlagok és leégett fenyőültetvények helyén. 
Az első esettanulmányban a nyílt és zárt homokpusztagyepek spontán regenerációját vizsgálom 
a Kéleshalmi Homokbuckás Természetvédelmi Terület 2007-ben leégett fenyőültetvényei 
helyén hét évvel az égést követően. Két magassági zónában (a nyílt és zárt referenciagyepek 
zónájában) hasonlítom össze a regenerálódó és a területen foltokban megmaradt 
referenciaállományok talaját és vegetációját. A fejezetben a következő kérdésekre keresem a 
választ: Különbözik-e a spontán regenerálódó gyepek talaja a referenciagyepek talajától? 
Különbözik-e a fajgazdagság és fajösszetétel a spontán regenerálódó gyepekben és a 
referenciagyepekben? A nyílt és zárt referenciagyepek magassági zónájában regenerálódnak-e 
a nyílt és zárt homoki gyepek a leégett fenyves helyén? 
A második esettanulmányban nyílt homokpusztagyepek ökológiai restaurációját célzó 
beavatkozások hatásait elemzem a Kéleshalmi Homokbuckás Természetvédelmi Terület 2007-
ben leégett fenyőültetvényei helyén. A fejezetben a következő kérdésekre keresem a választ: 
Segíti-e a fenyőtűavar eltávolítása a növényzet regenerációját? Segíti-e az őshonos homoki 
árvalányhaj (Stipa borysthenica) és magyar csenkesz (Festuca vaginata) vetése a növényzet 
regenerációját? Befolyásolja-e az inváziós selyemkóró jelenléte a nyílt homokpusztagyep 
regenerációját? 
A harmadik esettanulmányban megvizsgálom, hogy homoki parlagon hogyan befolyásolja a 
selyemkóró jelenléte a magyar csenkesz és a homoki árvalányhaj korai megtelepedését. A 
kísérletben a Fülöpházi Homokbuckás Természetvédelmi Terület szomszédságában lévő 
parlagon kijelölt selyemkórós állományok egy részén a selyemkóró föld feletti hajtásainak 
rendszeres eltávolításával selyemkóróhajtás-mentes foltokat alakítottam ki. Ezt követően a két 
fűfaj magjait elvetettem a selyemkórós és az irtott foltokban. A kísérletben az alábbi specifikus 
kérdésekre keresem a választ: Befolyásolja-e a selyemkóró föld feletti hajtásainak jelenléte az 
őshonos füvek csírázási arányát?  Hogyan befolyásolja a selyemkóró föld feletti hajtásainak 
jelenléte a vetett füvek túlélését a vetést követően két különböző időjárású évben? 
29 
 
4. ANYAG ÉS MÓDSZER 
4.1. HOMOKI GYEPEK SPONTÁN REGENERÁCIÓJA LEÉGETT FENYŐÜLTET-
VÉNYEK HELYÉN 
4.1.1. MINTATERÜLET 
Az első és második esettanulmányban leírt vizsgálatok helyszíne a Kéleshalmi Homokbuckás 
Természetvédelmi Terület, amely 1975 óta élvez országos védettséget, és 168 hektáron terül el. 
A szűken vett vizsgálati terület a természetvédelmi terület északi tömbje (46º23’ N, 19º19’ E, 
3. ábra). A 60 hektáros terület homokdűnéinek tengerszint feletti magassága 140 és 148 m 
között változik. A Kéleshalmi Homokbuckás TT talaja futóhomok 1%-nál kevesebb 
humusztartalommal (Szitár és mtsai 2014). A terület klímája kontinentális szubmediterrán 
hatással (Csecserits és mtsai 2011). Az éves átlaghőmérséklet 10 ºC. A leghidegebb január 
hónap átlaghőmérséklete -2 ºC, a legmelegebb július átlaghőmérséklete 22 ºC. Az átlagos éves 
csapadék 574 mm volt 1951 és 2010 között (Baics és Centeri 2011). 
A területről az 1950-es években készült légifotó alapján a fenyőültetvények létesítése előtt a 
vegetáció természetközeli Pannon erdősztyepp, azaz nyílt homoki gyepek (Festucetum 
vaginatae Rapaics ex Soó 1929) és zárt homokpusztagyepek (Galio veri-Holoschoenetum 
vulgaris [Hargitai 1940] Borhidi 1996, Pseudolysimachio spicatae-Salicetum rosmarinifoliae 
[Hargitai 1940] Borhidi 1996), valamint nyáras borókások (Junipero-Populetum albae 
[Zólyomi ex Soó 1950] Szodfridt 1969) alkotta élőhely mozaik volt. A gyepek 1960-as évek 
előtti kezeléséről konkrét információkkal nem rendelkezünk a szakirodalom alapján, de a régiós 
szokásoknak megfelelően valószínűleg juhval legeltették őket (Ladányi 2010). 
A területet, valamint a környezetét is az 1960-es évektől kezdve több lépcsőben a régióban 
tájidegen fajokkal, fekete- és erdei fenyővel (Pinus nigra és P. sylvestris)  telepítették be. Az 
egyes erdőtagok között 3-5 m széles sávokban megmaradtak a homoki gyepek fragmentumai, 
amelyek potenicális propagulumforrásként funkcionálnak a területen. A területen terepi 
megfigyeléseink alapján 142 méteres magasság felett nyílt homokpusztagyepek, míg 142 m 
tszf-i magasság alatt zárt homokpusztagyepek képezik az eredeti homoki növényzetet (Szitár 
és mtsai 2014). A fenyőültetvények aljnövényzete nagyon szegényes, fajszámban és borításban 
egyaránt, általában a természetes gyepek néhány faja, illetve inváziós és gyomfajok egyedei 




3. ábra. A minterület térképe mutatja a Kéleshalmi Homokbuckás TT északi részét, az 
előforduló élőhely-típusokat az alacsony és magas zónában, valamint a mintanégyzetek 
elhelyezkedését. Az Egyéb élőhelykategória a fás és cserjés foltokat jelöli a vastag vonallal 
bekeretezett védett területen belül, és leégett, de újratelepített ültetvényeket a védett területen 
kívül. Az élőhely-típusok rövidítései: F: le nem égett fenyves, RA: leégett fenyves helyén 
regenerálódó gyep az alacsony zónában, RM: regenerálódó gyep a magas zónában, KA: 
természetes, kontroll nyílt gyep az alacsony zónában, KM: természetes zárt gyep a magas 
zónában. 
2007. július 25-29. között az Imrehegy, Kiskunhalas, Kunfehértó, Kéleshalom és Jánoshalma 
közötti területen több mint 1000 hektáron pusztított tűz, amely zömmel fenyvesültetvényeket 
érintett (4. ábra). Ebben a tűzben leégtek a természetvédelmi terület északi részén lévő erdei és 
feketefenyves-ültetvények is. Korona- és avartűz egyaránt jellemző volt (5. ábra). Az avartűz 
egyrészt felemésztette az eredeti vastag fenyőavarréteget, valamint a koronatűzzel nem érintett 
egyedeket is elpusztította. Az elpusztult egyedekről utólag lehullott a levélzet, amelyből a 
talajon 0,5-1 cm vastag másodlagos avar alakult ki (6-7. ábra). A leégett fenyvestömbökről a 
megmaradt faanyagot 2008 nyarán termelték le, amely ugyan járt némi fizikai bolygatással, de 




4. ábra. A 2007. július 25-29. között Imrehegy, Kiskunhalas, Kunfehértó, Kéleshalom és 
Jánoshalma közötti területen pusztító erdőtűzben leégtek a Kéleshalmi Homokbuckás TT északi 
részén lévő erdei- és feketefenyves ültetvények is. Forrás: Kiskunsági Nemzeti Park 
 
 





6. ábra. A tűzben az eredeti vastag avarréteg megsemmisült. Fotó: Kröel-Dulay György 
 
 
7. ábra. A fák pusztulása után lehulló tűlevelek másodlagos tűavarréteget képeztek a talajon. 




8. ábra. 2008-ban letermelték az elpusztult faállományt a mintaterületről. Fotó: Kröel-Dulay 
György 
 
9. ábra. A mintaterület egy része a fák letermelését követően 2008-ban. A talajon az égést 




A terület egy kis részén egy 142 m tszf-i magasság feletti fenyőállományt elkerült a tűz (3. 
ábra). Mivel a tűz előtti vegetációs állapotot nem volt lehetőségünk megmintázni, és a terület 
szomszédságában minden fenyőültetvény leégett, ezt az állományt használtuk fel a kiindulási 
állapot jellemzésére referenciaként, feltételezve, hogy a fenyvesek gyepszintje tengerszint 
feletti magasságtól függetlenül nagyon hasonló, bár ezzel kapcsolatban konkrét terepi 
vizsgálatot nem folytattunk.  
A kísérlet folyamán egyik fenyőfaj spontán regenerációját sem figyeltük meg a területen. A tűz 
előtt már jelen volt a selyemkóró a területen. Átlagos borítása 11,2 és 20,8 % között változott 
az elözönlött kvadrátokban 2008 és 2014 között. Az avartűz a területen lévő természetes 
gyepállományokon is jórészt áthaladt, de feltételeztük, hogy ez a vegetáció összetételét 
jelentősen nem befolyásolta, mivel a gyep fajainak jó része a tűz után képes a földalatti 
szervekből kihajtani (Ónodi és mtsai 2008). Ezeket a gyepállományokat természetes 
referenciaként használtuk fel az elemzések során. 
4.1.2. KÍSÉRLETI ELRENDEZÉS 
A 60 hektáros mintaterületen a tengerszint feletti magasság szerinti alacsony (142 m alatti) és 
magas (142 m felett elhelyezkedő) zónában kijelöltünk 10-10 db 4 m x 4 m-es mintavételi 
kvadrátot a leégett fenyvesek helyén regenerálódó gyepekben, a természetes 
referenciagyepekben, valamint a magas zónában le nem égett fenyvesben (3. ábra). Így 
összesen öt élőhely kategóriát mintáztunk meg: a leégett fenyves helyén regenerálódó gyepet 
az alacsony zónában (RA), regenerálódó gyepet a magas zónában (RM), természetes kontroll 
nyílt gyepet az alacsony zónában (KA), kontroll zárt gyepet a magas zónában (KM), valamint 
fenyvest a tűz által nem érintett erdőtömbben a magas zónában (F). A kijelölés során 
igyekeztünk minél több állományt lefedni, ezért a referencia gyepek esetében a védett területen 
kívül is megmintáztunk két-két állományt. A leégett fenyvesben nem volt lehetőség a védett 
területen kívül is vizsgálni a gyepregenerációt, mert a nem védett tömbök erdőfelújítási 
kötelezettség alá estek. 
4.1.3. MINTAVÉTEL 
2009 októberében, két évvel a tűz után volt lehetőségünk talajvizsgálatot végezni a 
regenerálódó (RA és RM) és a természetes kontrollállományokban (KA, KM). 20 cm mélységig 
egy 5 cm átmérőjű talajmintavevővel kvadrátonként 3 pontból mintát vettünk, és ezeket 
kvadrátonként homogenizáltuk. Ez kvadrátonként összesen 1170 cm3 talajmintát 
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eredményezett. A talajmintáknak megvizsgáltattuk a textúráját (százalékos homok-, vályog- és 
agyagtartalmát), pH-ját (pH-H2O), százalékos humusztartalmát, AL-oldható foszfortartalmát 
(AL-P2O5, mg kg
-1), százalékos karbonáttartalmát (CaCO3), AL-oldható káliumtartalmát (AL-
K2O, mg kg
-1), felvehető nitrát- (NO3-N, mg kg
-1) és ammóniumtartalmát (NH4-N, mg kg
-1) a 
Magyar Szabványügyi Testület (1978, 1999) szabványai szerint. 
2008 és 2012 között évente kétszer, július és október elején végeztünk növényzeti felméréseket. 
Ezek során a kvadrátokban előforduló edényes növényfajok százalékos felszín feletti borítását 
becsültük meg vizuálisan. A fajok nevezéktana Király (2009) munkáját követi mindhárom 
esettanulmányban. 
4.1.4. ELEMZÉSI MÓDSZEREK 
A dolgozatban azt vizsgálom, hogy öt évvel a tűz után (2012-re) mennyire álltak helyre a leégett 
fenyves helyén regenerálódó gyepek a kiindulási állapotot reprezentáló, le nem égett fenyves 
2008-ban megmintázott állományához, valamint a természetes referenciagyepek 2012-es 
állapotához képest.  
Megvizsgáltam, hogy a regenerálódó és referenciagyepekben és a két magassági zónában 
különbözött-e az összfajszám, az összborítás, a nyílt és a zárt természetes homoki gyepekhez 
kötődő fajok száma és borítása, illetve az újjövevényfajok száma és borítása. A nyílt és zárt 
homoki gyepekhez kötődő fajokat Csecserits és mtsai (2011) kiskunsági, homoki növényzeti 
felmérése során készített listája alapján választottam ki. Balogh és mtsai (2004) munkája 
szolgált az újjövevényfajok listájaként. Az elemzések során minden faj esetében az éven belül 
feljegyzett legmagasabb borítási értéket használtam fel. Ezekben az elemzésekben a fenyves 
aljnövényzetét nem vizsgáltam statisztikai módszerekkel, mivel abban csak minimális számban 
és borítással fordultak elő lágyszárú fajok (az átlagos lágyszárú-borítás csak 0,29% volt 
szemben a többi gyepfelvételben található átlagos 56,6%-os lágyszárú-borítással). A fenyves 
aljnövényzetének vegetációs adatait csak a sokváltozós elemzésekben használtam fel. 
A statisztikai elemzéseket az R programmal végeztem (R Development Core Team 2012). 
Lineáris modellekkel (Linear Model, LM) és Általánosított Lineáris Modellekel (Generalized 
Linear Model, GLM) vizsgáltam a talajparaméterek és a növényzeti változók élőhely-
kategóriától és zónától való függését. Amikor mindkét magyarázó változó hatása szignifikáns 
volt, vagy szignifikáns volt az interakciójuk, Tukey post hoc tesztet végeztem a csoportok páros 
összehasonlítására a multcomp R csomag segítségével (Hothorn és mtsai 2008). A normalitás 
és a homoszcedaszticitás feltételeinek teljesülését a modellek reziduálisainak vizuális 
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vizsgálatával ellenőriztem. A borításadatokon logit, a talajadatokon pedig természetes 
logaritmus-transzformációt végeztem, ha szükséges volt. Abban az esetben, amikor a 
reziduálisok a transzformáció ellenére heteroszcedasztikusak voltak, akkor a Legkisebb 
Négyzetek Módszere (Ordinary Least Squares, OLS) becslés helyett Általánosított Legkisebb 
Négyzetek Módszere (General Least Squares, GLS) becslést használtam. Az ezen a becslésen 
alapuló modellekbe beépíthető egy varianciastruktúra, amely lehetővé teszi, hogy egy vagy 
több magyarázó változó alapján a modell reziduálisok varianciája eltérjen egymástól (varIdent 
varianciaszerkezet az R-ben). A modellek összehasonlítására az Akaike információs 
kritériumot (AIC) alkalmaztam. A fajszámadatok modellezésére Poisson hibaeloszlást 
feltételeztem, és ’identity’ link függvényt használtam. Ezeknél a modelleknél a 
heteroszcedaszticitás mellett ellenőriztem, hogy ne lépjen fel túlszórás. A modell reziduálisok 
esetleges térbeli autokorrelációját Moran I teszttel vizsgáltam az ape csomag segítségével 
(Paradis és mtsai 2004). Térbeli autokorreláció csak a talaj felvehető foszfortartalma esetében 
volt kimutatható, ennél a változónál szintén Általánosított Legkisebb Négyzetek Módszere 
(GLS) modellt használtam, amelybe a kvadrátok térbeli koordinátáit felhasználó szférikus 
korrelációs hibaszerkezetet (Spherical correlation structure) építettem be (Pinheiro és mtsai 
2013). Mivel sok szignifikancia tesztet végeztem, ezért Benjamini és Hochberg (1995) 
módszere szerint korrigáltam a p értékeket. 
Nem-metrikus Többdimenziós Skálázás (Non-metric Multidimensional Scaling, NMDS) 
segítségével jelenítettem meg a fajok jelenlét/hiány adatai alapján a regenerálódó gyepek 
referenciagyepekhez és fenyves aljnövényzethez való hasonlóságát a két magassági zónában. 
Ebbe az elemzésbe a 2012-es, 5. évi regenerálódó és referenciagyepek adatai mellett a le nem 
égett fenyvesben 2008-ban készült, mint a regenerációt megelőző kiindulási állapotot jellemző 
felvételeket is bevontam. Mivel az elemzés során a fenyves aljnövényzetet szerettem volna 
jellemezni, ezért a két domináns fenyőfaj (P. nigra és P. sylvestris) adatait ebből az elemzésből 
kihagytam. Többszörös Válasz Permutációs Eljárással (Multiple Response Permutation 
Procedure, MRPP) teszteltem, hogy az öt élőhely-zónacsoport fajösszetételének eltérése 
véletlenszerű-e. Az NMDS-hez és az MRPP-hez Jaccard index-et használtam a vegan csomag 
segítségével (Oksanen és mtsai 2012). Karakterfaj Elemzéssel (Indicator Value Analysis) 
kimutattam, hogy mely fajok kötődnek az egyes csoportokhoz 999 Monte Carlo permutáció 
alapján (labdsv csomag; Roberts 2012). 
Spearman-féle rangkorrelációval megvizsgáltam, hogy a regenerálódó gyepek két domináns 
faja, a selyemkóró és a siska nádtippan (Calamagrostis epigeios L.) borításának 2008-2012-es 
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átlaga hogyan korrelál a természetes gyepekhez (a nyílt és a zárt gyepekhez) kötődő fajok 
fajszámával és borításával. A nádtippant ezekben az elemzésekben nem vettem figyelembe a 
természetes fajok számának és borításának meghatározásánál. 
4.2. NYÍLT HOMOKI GYEP RESTAURÁCIÓJA LEÉGETT FENYŐÜLTETVÉNYEK 
HELYÉN 
4.2.1. MINTATERÜLET 
A mintaterület megegyezik az első esettanulmány helyszínével, a rá vonatkozó információkról 
a 4.1.1. fejezetben lehet olvasni.  
4.2.2. KÍSÉRLETI ELRENDEZÉS 
2008 őszén 20 db 3 m x 3 m-es blokkot jelöltünk ki a területen (10. ábra). Tíz blokkot 
selyemkórós foltokra, tíz másik blokkot pedig selyemkórómentes foltokba helyeztünk.  A 
blokkok 142 m tszf-i magasság felett helyezkedtek el, mert a területen megfigyelésünk alapján 
e magasság felett zárt homoki gyepek már nem fordulnak elő (Szitár és mtsai 2014), és célunk 
a nyílt homoki gyepek restaurációjának vizsgálata volt.  
A kijelölt blokkok minimális távolsága 40 m volt egymástól. Minden blokkban 4 db 1 m2-es 
kvadrátot jelöltünk ki köztük egy méter széles pufferterülettel (11. ábra). Az egyes 
kvadrátokban az alábbi kezeléseket végeztük el: vetés (V), avareltávolítás (A), vetés és 
avareltávolítás (VA), valamint kezelés nélküli kontroll (K). Így a selyemkóró jelenlétét (S), 
mint változót is figyelembe véve összesen nyolcféle kezelési típus alakult ki. 
2008 őszén az avart gereblyével eltávolítottuk az avareltávolításos (A, VA, SA, SVA) 
négyzetek felszínéről. Mivel a vegetáció nagyon szegényes volt a fenyves alatt, az eltávolított 
avar zömmel fenyőavart jelentett. A vetett (V, VA, SV, SVA) kvadrátokban ezt követően 
magyar csenkesz (Festuca vaginata) és homoki árvalányhaj (Stipa borysthenica) magkeverék-
vetést végeztünk. A magokat 2008 júniusában gyűjtöttük a természetvédelmi terület 
szomszédságában lévő homoki gyepfragmentumokról. A vetés előtt nem végeztünk külön talaj-
előkészítést. A magyar csenkesz magokat 1 g/m2-es sűrűséggel (kb. 1500 mag/m2) szórtuk el a 
talajfelszínen, a homoki árvalányhaj szemterméseket egyesével szúrtuk a talajba 100 mag/m2 





10. ábra. A mintaterület térképe, amely mutatja a regenerálódó és referencia gyepeket, 
valamint a mintavételi kvadrátok elhelyezkedését. Az Egyéb élőhelykategória a fás és cserjés 
foltokat jelöli. 
 
11. ábra. Az ábrán a vetéses kísérlet egy 3 x 3 m-es selyemkóró-mentes blokkja látható, 4 db 1 
m2-es kvadráttal és köztük egy méter széles pufferrel. A selyemkórós blokkokat ugyanilyen 
elrendezésben jelöltük ki a selyemkórós állományokban. Feliratok: A: avareltávolítás, V: vetés, 




2008 és 2014 között minden év júniusában cönológiai mintavételt végeztünk a négyzetekben. 
Vizuálisan megbecsültük az edényes növényfajok százalékos borítását. Emellett a vetett füvek 
egyedeit megszámoltuk 2009-ben. 2014 júniusában kijelöltünk tíz db 1 m x 1 m-es kvadrátot 
referenciának (R) a területen megmaradt természetközeli nyílt gyepi fragmentumokban (10. 
ábra). Ezeken is cönológiai mintavételt végeztünk a többi négyzethez hasonlóan. A 
referenciaállományok is valószínűleg leégtek a 2007-es tűzben, mégis az összehasonlításra 
megfelelő állapotúnak tekintettük őket Ónodi és mtsai (2014) alapján, akik megállapították, 
hogy a tűz nem befolyásolja számottevően a nyílt homoki gyepek összetételét. 
4.2.4. ELEMZÉSI MÓDSZEREK 
Az elemzések során a vetés, az avareltávolítás, a selyemkóró jelenlétének, és a felvétele 
idejének hatását vizsgáltuk a csenkesz- és árvalányhajegyedek számára és borítására, valamint 
a nemvetett, természetközeli száraz gyepekhez kötődő fajok számára és borítására. A kezelések 
vetett fajok csíraszámára gyakorolt hatását egy időpontban, 2009-ben felvett adatok alapján 
vizsgáltuk. A természetközeli száraz homoki gyepekhez kötődő célfajok körét Csecserits és 
mtsai (2011) listája alapján határoztuk meg.  
A statisztikai elemzéseket az R program segítségével végeztem (R Development Core Team 
2012). A borítási adatokat Lineáris Kevert Modellekkel (Linear Mixed Model, LMM) 
elemeztem az lme4 (Bates és mtsai 2014) csomagot alkalmazva. Az adatokon négyzetgyök 
transzformációt végeztem, hogy a lineáris modell normalitási és heteroszcedaszticitási feltételei 
teljesüljenek. A fajszámokat és az egyedszámokat Általánosított Lineáris Kevert Modellekkel 
(GLMM) elemeztem az nlme csomagot alkalmazva (Pinheiro és mtsai 2012). A modellekben 
Poisson eloszlású reziduálisokat feltételeztem és ’identity’ link függvényt használtam. A vetés, 
az avareltávolítás, a selyemkóró jelenléte és a felvétele ideje voltak a fix magyarázó változók, 
a blokk és azon belül a kvadrátok azonosítója pedig egymásba ágyazott random hatásként épült 
be a modellekbe. Az egyedszámok esetében, ahol egy időpontban történt a felvételezés, csak a 
blokk szerepelt véletlen hatásként. 
A vetés hatása a csenkesz és az árvalányhaj egyedszámára és borítására nyilvánvaló volt, mivel 
a nemvetett négyzetekben nem jelentek meg spontán egyedek a 2008-as vetést követően 2009-
ben. Ezért a statisztikai elemzésekből a nemvetett négyzeteket kizártam. A 
referenciaállományok adatai szintén nem szerepelnek a tesztekben kísérletelrendezési okból, de 
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az ábrákon bemutatom őket. A tényezők szignifikáns interakciója esetén post hoc páros 
összehasonlításokat végeztem Tukey teszttel (multcomp csomag, Hothorn és mtsai 2008). 
Mivel elég magas volt a tesztek száma, ezért itt is korrigáltam a p-értékeket Benjamini és 
Hochberg (1995) módszere szerint. 
Nem-metrikus Többdimenziós Skálázás (NMDS) segítségével jelenítettem meg a fajok 
százalékos adatai alapján a nyolcféle kvadráttípus fajösszetételének változását 2008 és 2014 
között, valamint a 2014-ben felvett referencia négyzetek fajösszetételét. Az ordináció során 
Bray-Curtis távolságindexet használtam (vegan csomag, Oksanen és mtsai 2012). 
4.3. NYÍLT HOMOKI GYEP RESTAURÁCIÓJA SELYEMKÓRÓ ÁLTAL ELÖZÖNLÖTT 
HOMOKI PARLAGON 
4.3.1. MINTATERÜLET 
A kísérletet a Fülöpházi Homokbuckás Természetvédelmi Terület szomszédságában 
elhelyezkedő területen végeztük el (46°53’ N, 19°24’ E, 12. ábra). A 22 hektáros területet az 
1950-es évekig valószínűleg juhlegelőként hasznosított nyílt homokpusztagyep (Festucetum 
vaginatae Rapaics ex Soó 1929) borította. A területről rendelkezésre álló légifotók szerint az 
50-es és 80-as évek között szőlőművelés folyt rajta. 1989-ben szürkenyártelepítés történt a 
területen, amely jórészt sikertelen volt elsősorban valószínűleg falopás miatt. Ezt követően 
felhagyták a területet. Így bár erdőtelepítés érintette, a felhagyott vegetáció összetétele a ritkás 
facsoportokon kívül megegyezik a környék parlagjain található növényzettel (13. ábra). A 
légifotók alapján 2000-ben a selyemkóró már bizonyosan jelen volt, és azóta elszórt foltokat 
alkot a területen. A terület sík felszínű, talaja meszes futóhomok 1% alatti humusztartalommal. 
A területen az évi átlaghőmérséklet 2000 és 2016 között 11°C volt, az évi átlagos csapadék 
mennyisége pedig 594 mm a fülöpházi OMSZ állomás adatai alapján. 2010 egy nagyon 
csapadékos év volt, nedves szeptemberrel. A következő két évben az éves csapadék a 
mintaterületen mindkét évben alacsonyabb volt (2011-ben 410 mm, 2012-ben 385 mm), mint 
a hosszú távú 594 mm-es átlag. 2011-ben augusztus és november között volt egy négyhónapos 
száraz időszak, amikor mindössze 68 mm csapadék esett az ebben az időszakban átlagos 200 
mm-rel szemben. 2012-ben viszont az egész nyár aszályos volt. Ekkor 73 mm eső esett június 





12. ábra. A kísérleti terület térképe a különböző kvadráttípusokkal, a selyemkórós, 
selyemkórómentes foltokkal és a nyárfacsoportokkal. Rövidítések: FS: csenkeszvetés 
selyemkórósban, FI: csenkeszvetés selyemkóró-irtásban, SS: árvalányhaj-vetés 
selyemkórósban, SI: árvalányhaj-vetés selyemkóró-irtásban, NS: vetés nélküli selyemkórós, NI: 
vetés nélküli selyemkóró-irtás. 
 
13. ábra. A vizsgálat helyszíne a Fülöpházi Homokbuckás TT mellett egy parlag, amely 




4.3.2. KÍSÉRLETI ELRENDEZÉS 
A kísérleti terület szürkenyármentes foltjaiban 2010 szeptemberében kijelöltem összesen 36 db 
2 m x 2 m-es kvadrátot (14. ábra). Olyan foltokat kerestem, ahol előfordult a selyemkóró, 
viszont a vetni kívánt csenkesz és árvalányhaj nem volt jelen a vegetációban, és ahol az évelő 
fajok borítása összességében nem haladta meg a 10%-ot. Az egyes négyzeteket minimálisan 10 
m-re jelöltem ki egymástól, hogy a selyemkóróhajtások a különböző kvadrátokban függetlenek 
legyenek egymástól, és a kezelések egymást ne befolyásolják. A selyemkóró átlagos 
hajtásszáma 45,8 (+/- 11,5 SD) volt a négyzetekben, amely átlagosan 47,1%-os borításnak felelt 
meg. A területen domináns volt a háztetőmoha (Tortula ruralis), amely a régió nyílt növényzetű 
homoki parlagjain gyakran felszaporodik. Itt a kvadrátok felszínét átlagosan 95%-ban takarta. 
Mivel a moha hatással van a csírázásra és a fiatal növények fejlődésére az abiotikus viszonyok 
megváltoztatásával (Lhotsky és mtsai 2008), de én nem ezt szerettem volna megvizsgálni, ezért 
a kísérlet beállításakor eltávolítottam a moharéteget minden kvadrátból, vigyázva, hogy a 
talajfelszín ne sérüljön meg. Ezzel párhuzamosan a selyemkóróavar nagy részét is 
eltávolítottam a négyzetek felszínéről. 
 
14. ábra. Selyemkóróhajtás-mentesített kvadrát, amelyben az irtás 2,5 m x 2,5 m-es területen, 
a vetés ezen belül 2 m x 2 m-es kvadrátban, és ennek közepén a csíraszámlálás 1 m x 1 m-es 
területen zajlott. 
A selyemkóró mechanikai eltávolítására a kvadrátok feléből kihúztam a hajtásokat 2010 
szeptemberében, valamint 2011 és 2012 során a vegetációs időszakban (áprilistól szeptemberig) 
évente hat alkalommal. Ezek lettek az irtott (I) négyzetek. A kvadrátok másik fele 
43 
 
selyemkóróval borított, nemirtott kontroll (S) maradt. Az eltávolítást 0,5 m-es pufferrel, 
összesen négyzetenként 3 m x 3 m-es területen végeztem el. 2010 szeptemberében a 2 m x 2 
m-es négyzetek harmadába csenkesz magokat vetettem kb. 1200 db mag/m2 (0,8 g m-2) 
denzitással. A magokat kézzel szórtam a földfelszínre. A kvadrátok másik harmadába 
árvalányhaj terméseket vetettem 100 db/m2 (1,3 g m-2) sűrűséggel egyenként a talajba szúrva 
őket. A kvadrátok nem kaptak további kezelést a vetést követően. A négyzetek utolsó harmada 
vetés nélküli kontroll volt a spontán megtelepedés vizsgálatára (N). Így a következő hat 
kezeléskombináció alakult ki: csenkeszvetés selyemkórósban (FS), csenkeszvetés selyemkóró-
irtásban (FI), árvalányhaj-vetés selyemkórósban (SS), árvalányhaj-vetés selyemkóró-irtásban 
(SI), vetés nélküli selyemkórós (NS), vetés nélküli selyemkóró-irtás (NI). A 
kezeléskombinációkat hat ismétlésben valósítottam meg az összesen 36 db kijelölt kvadrátban.  
4.3.3. MINTAVÉTEL 
A selyemkóróhajtások számát, valamint a vetett füvek egyedszámát 2011 májusában, 
júniusában és szeptemberében, illetve 2012 májusában és szeptemberében számoltam meg a 
kvadrátokban. Ezekkel azonos időpontban regisztráltam a vetett növények százalékos borítását 
is 2011 júniusától kezdődően. A selyemkóróhajtások számát a 2 m x 2 m-es négyzetekben 
számoltam meg, míg a vetett egyedeket a 2 m x 2 m-es mintanégyzet középső 1 m2-én 
vizsgáltam meg. 
4.3.4. ELEMZÉSI MÓDSZEREK 
A selyemkóró-eltávolítás hatását vizsgáltam a csenkesz- és árvalányhajegyedek számára a 
vetést követő két vegetációs periódus során. A selyemkóró hatását a csenkesz és az árvalányhaj 
egyedszámára külön-külön elemeztem. Az elemzéseket az R programcsomaggal végeztem (R 
Development Core Team 2012). Lineáris Kevert Modellel (LME) és Általánosított Lineáris 
Kevert Modellel (GLMM) vizsgáltam a kezelések közötti különbségeket, és ezekhez az lme4 
(Bates és mtsai 2014) és nlme csomagokat használtam (Pinheiro és mtsai 2012). A modellekben 
a selyemkóró-eltávolítás, a vetés és a felvételezés időpontja fix magyarázó változókként, a 
csenkesz, illetve az árvalányhaj egyedszáma és borítása válaszváltozóként, valamint a 
kvadrátazonosító random változóként szerepelt. A nemvetett négyzetekben a vizsgálat két éve 
alatt egyetlen spontán csenkesz-megtelepedés történt, ezért, hogy a modellek feltételei 
teljesülhessenek, a vetés nélküli négyzetek adatai nem kerültek bele a csenkeszadatok 
elemzésébe. A borítási adatokon négyzetgyök-transzformációt végeztem, hogy a normalitási 
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feltételnek megfeleljenek. Az egyedszámok esetében Poisson-eloszlást feltételeztem ’log’ link 
függvénnyel. Szignifikáns interakció esetén Tukey post hoc teszttel vizsgáltam a kezeléstípusok 




5.1. HOMOKI GYEPEK SPONTÁN REGENERÁCIÓJA LEÉGETT FENYŐÜLTET-
VÉNYEK HELYÉN 
5.1.1. TALAJVIZSGÁLATOK EREDMÉNYEI 
A talaj homok- és vályogtartalmában a magassági zóna és az élőhely típusa alapján találtam 
eltéréseket (1. táblázat). A talaj százalékos homoktartalma a magas zónában magasabb volt, 
mint az alacsony zónában (15. a ábra). A regenerálódó gyepek talajában alacsonyabb volt a 
vályogfrakció aránya, mint a kontrollgyepekben. A vályogtartalom a két zónában is különbözött 
az alacsony zóna javára (15. b ábra). A regenerálódó és a kontrollgyepek agyagtartalma nem 
különbözött egymástól egyik magassági zónában sem (15. c ábra). A fenyves talajának homok- 
és vályogtartalma a regenerálódó gyepek talajához közelebb állt, mint a kontrollgyepek 
talajához. A fenyvesben a talaj agyagtartalma alacsonyabb volt, mint a gyepek alatti talaj 
agyagtartalma. A humusztartalom a le nem égett fenyves és az alacsony zóna 
kontrollállományainak talajában volt a legmagasabb (15. d ábra). A regenerálódó gyepek és a 
magas zónában lévő kontrollgyepek humusztartalma alacsonyabb volt, és nem különböztek 
szignifikánsan egymástól.  
A talaj felvehető, AL-oldható foszfortartalma a fenyvesben minimális volt, míg a regenerálódó 
gyepekben, azokon belül is az alacsony zónában volt a legmagasabb (16. a ábra). A talaj 
káliumtartalma a fenyvesben magasabb volt, mint a vizsgált gyepekben (16. b ábra). A 
káliumtartalom alakulása a gyepekben a zónától függött: az alacsony zónában magasabb, a 
magas zónában alacsonyabb volt gyeptípustól függetlenül. A talaj oldható mésztartalma, AL-
oldható foszfortartalma és a pH-ja a fenyvesben jóval alacsonyabb, az AL-oldható 
káliumtartalma pedig jóval magasabb volt, mint a vizsgált gyeptípusokban (16. a-d ábra). A 
regenerálódó és a kontrollgyepek karbonáttartalma, oldható ammónium- és nitráttartalma és 
pH-ja nem különbözött egymástól egyik magassági zónában sem (16. c-f ábra), viszont a 




1. táblázat. A regenerálódó és kontrollterületeken 2009-ben vett talajminták paramétereinek 
teszteredményei a lineáris modellek alapján. A P < 0,05 alatti szignifikancia-értékeket félkövér 
betűtípussal emeltem ki. 
 Típus Zóna Típus:Zóna 
 F1,36 P F1,36 P F1,36 P 
Homok (%) 6,00 0,0660 9,00 0,0203 2,00 0,4370 
Vályog (%) 26,46 < 0,0001 23,74 < 0,0001 0,21 0,8836 
Agyag (%) 0,08 0,9529 0,23 0,8836 5,71 0,0660 
Humusz (% m/m) 18,61 < 0,0001 18,44 < 0,0001 2,14 0,3664 
Al-P2O5 (mg/kg) 77,95 < 0,0001 0,00 0,9529 9,36 0,0180 
Al-K2O (mg/kg) 0,81 0,5927 13,26 0,0040 0,47 0,7487 
CaCO3 (% m/m) 0,02 0,9529 2,03 0,3664 0,02 0,9529 
NO3-N (mg/kg) 0,04 0,9529 0,16 0,9026 1,17 0,5082 
NH4-N (mg/kg) 1,00 0,5400 0,00 0,9529 0,03 0,9529 
pH-H2O 3,89 0,1527 1,96 0,3664 1,37 0,4688 
 
 
15. ábra. A magas és alacsony zónában elhelyezkedő kvadrátokban és a fenyvesben vett 
talajminták textúrája és humusztartalma az élőhelytípus és a magassági zóna függvényében. Az 
ábrákon átlagok (+/-1 SE) szerepelnek (n=10, a fenyvesben n=8). A különböző betűk a 
talajjellemzők szignifikáns különbségeit mutatják Tukey-féle post hoc teszt alapján (p=0,05). 







16. ábra. A magas és alacsony zónában elhelyezkedő kvadrátokban vett talajminták és a 
kiegészítő, fenyvesben vett talajminták jellemzői az élőhelytípus és a magassági zóna 
függvényében. Nitrogéntartalom-vizsgálat nem történt a fenyvesben. Az ábrákon átlagok (+/-1 
SE) szerepelnek (n=10, a fenyvesben n=8). A különböző betűk a regenerálódó és a 
kontrollkvadrátok talajjellemzőinek szignifikáns különbségeit mutatják Tukey-féle post hoc 
teszt alapján (p=0,05). A c-f ábrákon a betűk hiánya a csoportok közötti szignifikáns eltérések 




5.1.2. FAJSZÁM ÉS BORÍTÁS 
Az összfajszám és az összborítás nem különbözött a regenerálódó és a kontrollgyepekben egyik 
zónában sem (2. táblázat, 17. a és b ábra). Az edényes növényfajok összborítása szignifikánsan 
alacsonyabb volt a magas zónában, mint az alacsonyban. A nyílt gyepekhez kötődő fajok száma 
és borítása egyaránt magasabb volt a magas zónában az alacsony zónához viszonyítva 
gyeptípustól függetlenül (17. c és d ábra). A kontrollgyepekben a nyílt gyepi fajok száma 
különbözött a magas zóna javára, és ez a különbség a regenerálódó gyepekben is jellemző volt. 
A nyílt gyepi fajok száma a magas zónában nem különbözött szignifikánsan a regenerálódó és 
a kontrollgyepek kvadrátjaiban (18. ábra). A nyílt gyepi fajok borítása a kontrollgyepekben 
magasabb volt, mint a regenerálódó gyepekben, és ez a különbség mindkét zónában kimutatható 
volt. A zárt gyepekhez kötődő fajok száma az alacsony kontrollgyepekben volt a legmagasabb, 
míg a magas zóna kontrollgyepjeiben és a regenerálódó gyepekben jóval alacsonyabb volt (17. 
e ábra). E fajok borítása az alacsony zóna kontrollgyepjei mellett a regenerálódó gyepekben is 
magas volt, és szignifikánsan eltért a magas zóna gyepjeiben becsült borítástól (17. f ábra). A 
regenerálódó gyepekben az idegenhonos fajok száma és borítása egyaránt magasabb volt, mint 
a kontrollgyepekben zónától függetlenül (17. g és h ábra). 
2. táblázat. A regenerálódó és a kontrollterületeken a 2012-ben történt növényzeti felvételezés 
alapján készült tesztek eredményei a lineáris modellek alapján. A P < 0,05 alatti szignifikancia-
értékeket félkövér betűtípussal emeltem ki. 
 Típus Zóna Típus:Zóna 
 Dev/F1,36 P Dev/F1,36 P Dev/F1,36 P 
Fajszám       
Teljes 0,07 0,7903 4,00 0,0778 3,19 0,1185 
Nyílt gyepi fajok 1,62 0,3048 11,85 0,0017 1,36 0,3437 
Zárt gyepi fajok 31,53 < 0,0001 36,38 < 0,0001 21,13 < 0,0001 
Idegenhonos fajok 8,69 0,0085 0,08 0,7903 0,21 0,7060 
Borítás (%)       
Teljes 1,00 0,4123 57,00 < 0,0001 4,60 0,0729 
Nyílt gyepi fajok 78,70 < 0,0001 6,90 0,0273 0,30 0,7060 
Zárt gyepi fajok 7,60 0,0221 57,60 < 0,0001 5,10 0,0604 




    
 
17. ábra. Az edényes növények összfajszáma és összborítása (a, b), a nyílt gyepekhez kötődő 
fajok (c, d), a zárt gyepekhez kötődő fajok (e, f), valamint az idegenhonos fajok átlagos száma 
és borítása (g, h) a regenerálódó és kontrollgyepekben a magas és alacsony zónában. Az 
ábrákon átlagok (+/-1 standard hiba) szerepelnek (n=10). A különböző betűk a regenerálódó 
és a kontrollkvadrátok csoportjainak szignifikáns különbségeit mutatják Tukey-féle post hoc 
teszt alapján (P < 0,05). Az a ábrán a betűk hiánya a csoportok közötti szignifikáns eltérések 




18. ábra. A nyílt gyepi fajok közül az Alkanna tinctoria sikeres megtelepedőnek tekinthető: a 
magas zóna kvadrátjainak felében volt jelen 2012-ben. Fotó: Kröel-Dulay György 
5.1.3. FAJÖSSZETÉTEL 
Öt évvel a tűz után a regenerálódó vegetáció fajösszetétele a kiindulási állapotot jellemző 
fenyvesültetvény és a kontrollgyepek vegetációja közé esett az NMDS alapján (19. ábra). A 
magas és alacsony kontrollgyepek vegetációja elvált egymástól a diagramon, míg a magas és 
alacsony zónában regenerálódó gyepek fajösszetétele jobban átfedett egymással. A magas 
zónában a kontroll- és regenerálódó gyepek fajösszetétele hasonlóbb volt, mint az alacsony 
zónában. Az MRPP azt mutatta, hogy a regenerálódó és a kontrollkvadrátok fajösszetétele 
szignifikánsan különbözött egymástól öt évvel a tűz után (A = 0,093; p=0,001). Ez a különbség 
mindkét zónában kimutatható volt (alsó zóna: A = 0,11; p = 0,001; felső zóna: A = 0,13; p = 
0,001). Az MRPP szerint a magas és az alacsony zóna fajösszetétele elvált egymástól a 
regenerálódó (A = 0,026; p = 0,001) és a kontroll mintavételi egységeken belül egyaránt (A = 
0,079; p = 0,001). 
Az öt vizsgált élőhelykategóriából négynek volt karakterfaja a Karakterfaj Elemzés alapján (1. 
függelék). A le nem égett fenyves aljnövényzetének nem volt karakterfaja. Öt egyéves faj és az 
évelő siska nádtippan (Calamagrostis epigeios) volt a karakterfaja a regenerálódó gyepeknek 
az alacsony zónában. A nádtippan, amely a régióban a zárt homoki gyepekhez kötődik 
(Csecserits és mtsai 2011), volt az egyetlen domináns faja ennek az élőhelynek. Átlagosan 21,5 
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%-os borításával a zárt gyepekhez kötődő fajok borításának nagy részét ez a faj adta (17. f ábra). 
Az alacsony zóna kontrollgyepjeinek volt a legtöbb, összesen 15 indikátorfaja (1. függelék). 
Ezek többségében évelők voltak, egy- és kétszikűek egyaránt. Közülük négynek volt 5 % feletti 
az átlagos borítása ebben az élőhelykategóriában: Salix rosmarinifolia (12.4 %), Festuca 
wagneri (8.9 %), Stipa capillata (5.5 %), and Scirpoides holoschoenus (5.3 %). A magas 
zónában a regenerálódó gyepekhez kötődött négy egyéves kétszikű faj, illetve az ebben a 
kategóriában 15,5 %-os átlagos borításával egyetlen domináns fajként jellemző selyemkóró. 
Hat karakterfaj jellemezte a magas zóna kontrollgyepjeit, ezek is többségében évelő fajok 
voltak, közöttük a nyílt homoki gyepek két domináns fűfajával, a magyar csenkesszel és a 
homoki árvalányhajjal (20. ábra). A magas zónában található kontrollgyepek domináns fajai jó 
megtelepedési potenciálját mutatja, hogy az összesen 20 regenerálódó kvadrátból a homoki 
árvalányhaj 16 kvadrátban, a magyar csenkesz hat kvadrátban fordult elő 2012-ben, öt évvel a 
tűz után. Ezzel ellentétben az alacsony zóna kontrollgyepjeinek karakterfajai közül egyedül a 
S. capillata fordult elő két esetben a regenerálódó négyzetekben.  
A Spearman-féle rangkorreláció alapján a selyemkóró, a regenerálódó gyepek egyik domináns 
faja borításának 2008-2012-es átlaga nem korrelált szignifikánsan a természetes (nyílt és a zárt) 
gyepekhez kötődő fajok fajszámával (rho = -0,04, p = 0,848) és borításával (rho = -0,11, p = 
0,848). A regenerálódó gyepek másik domináns faja, a siska nádtippan borításának 2008-2012-
es átlaga szintén nem korrelált szignifikánsan a Spearman-féle rangkorreláció alapján a 
természetes (nyílt és a zárt) gyepekhez kötődő fajok fajszámával (rho = -0,40, p = 0,169) és 





19. ábra. A regenerálódó gyepek és a kontrollállományok 2012-es, valamint a le nem égett 
fenyves tömb 2008-as kvadrátok felvételeinek Nem-metrikus Többdimenziós Skálázáson 
(NMDS, Jaccard-index) alapuló ábrája. A végső stressz 0,162. Az ellipszisek a 
felvételcsoportok pontjai súlyozott átlagának standard hibáját mutatják. Rövidítések: KA - 
alacsony kontroll, KM - magas kontroll, RA – alacsony regenerálódó, RM – magas 
regenerálódó, F – fenyves ültetvény. 
 
20. ábra. A magyar csenkesz megtelepedését a selyemkóró és a másodlagosan keletkezett 
fenyőavar jelenléte nem akadályozta a leégett fenyves helyén. Fotó: Kröel-Dulay György  
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5.2. NYÍLT HOMOKI GYEP RESTAURÁCIÓJA LEÉGETT FENYŐÜLTETVÉNYEK 
HELYÉN 
A vetett plotokban 2009-ben a kicsírázott magyar csenkesz és homoki árvalányhaj csírázási 
aránya 6,5 % és 38,4 % volt átlagosan (21. ábra). A nemvetett kvadrátokban nem történt 2009-
ben spontán csenkesz- és árvalányhaj-megtelepedés. A selyemkórónak nem volt kimutatható 
hatása egyik faj csírázási sikerére sem (3. táblázat). Az avareltávolításos kvadrátokban a 
csenkesz-csíraszám 19,8 %-kal csökkent az avaros négyzetekhez képest, viszont az 
avareltávolítás nem volt hatással az árvalányhaj csírázására.  
 
 
21. ábra. (a) Magyar csenkesz- és (b) homoki árvalányhaj-egyedszám (+/- SE) 2009-ben a 
különböző kvadráttípusokban egy évvel a vetést és avareltávolítást követően. A különböző betűk 
szignifikáns különbséget mutatnak a kezelések között P < 0,05-ös szinten a csenkesz 
egyedszámában. A vetett négyzeteken belül a különböző kezeléseknek nem volt szignifikáns 
hatása az árvalányhaj egyedszámára. A nemvetett kvadrátok egyedszáma nulla volt, ezért ezek 
nem szerepeltek az elemzésekben, és nem szerepelnek az ábrákon. Röv.: K – kontroll, S – 
selyemkóró, V – vetés, A – avareltávolítás. 
A selyemkóró jelenléte és az avareltávolítás egyaránt hatással volt a csenkesz borítására (3. 
táblázat). A selyemkóró jelenlétében (SV és SVA kvadrátok) szignifikánsan alacsonyabb volt 
a csenkesz borítása 2012-ben (z = - 4,81, P < 0,01; 22. a ábra). A csenkeszborítás növekedett a 
selyemkórós (SV és SVA) és a selyemkórómentes négyzetekben (V és VA) a vetést követő 
harmadik, illetve negyedik évig (23-24. ábra). A csenkesz borítása az avareltávolításos 
kvadrátokban (SVA és VA) 2009-ben alacsonyabb volt, mint az avaros kvadrátokban (z = -
3,62, P = 0,020). 2011-ben és 2012-ben a csenkeszegyedek nagy arányban elpusztultak, és a 
borításcsökkenés a kísérlet végéig folytatódott. A csökkenési tendencia összecseng a 2014-ben 
felvett referencia négyzetekben talált alacsony borítással. A spontán csenkeszcsírázás 
kismértékű volt a kísérlet hét éve alatt. A nemvetett négyzetekben 2014-ben az átlagos 
csenkeszborítás 0,3 % volt, a vetett négyzetekben talált 5,4 %-kal szemben. 
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3. táblázat. A vetett füvek egyedszáma, borítása és a nemvetett, természetes gyepekhez kötődő 
homoki fajok száma és borítása alapján készült lineáris kevert modellek (LME) F-teszt 
statisztikái és az általánosított lineáris kevert modellek (GLMM) Χ2 tesztértékei. A szignifikáns 
(P < 0,05) eredményeket félkövér betűszedéssel emeltem ki. 
Változók df F vagy Χ2  P 
Magyar csenkesz-egyedszám 2009-ben    
Selyemkóró 1 1,25 0,488 
Avareltávolítás 1 36,77 <0,001 
Selyemkóró × Avareltávolítás 1 4,75 0,087 
 
Homoki árvalányhaj-egyedszám 2009-ben 
Selyemkóró 1 0,01 0,963 
Avareltávolítás 1 5,45 0,065 
Selyemkóró × Avareltávolítás 1 4,63 0,087 
 
Magyar csenkeszborítás 2008-2014 
Selyemkóró 1,18 0,34 0,812 
Avareltávolítás 1,18 6,51 0,065 
Év 6,216 273,04 <0,001 
Selyemkóró × Avareltávolítás 1,18 3,72 0,162 
Selyemkóró × Év 6,216 7,65 <0,001 
Avareltávolítás × Év 6,216 7,50 <0,001 
Selyemkóró × Avareltávolítás × Év 6,216 0,81 0,812 
 
Homoki árvalányhaj-borítás 2008-2014 
Selyemkóró 1,18 4,38 0,129 
Avareltávolítás 1,18 0,07 0,894 
Év 6,216 298,75 <0,001 
Selyemkóró × Avareltávolítás 1,18 3,37 0,181 
Selyemkóró × Év 6,216 4,64 <0,001 
Avareltávolítás × Év 6,216 1,15 0,586 





Változók df F vagy Χ2  P 
Nemvetett, természetes száraz homoki gyepekhez kötődő fajok száma 2008-2014 
Vetés 23 140,33 <0,001 
Selyemkóró 23 43,51 0,024 
Avareltávolítás 23 17,83 0,894 
Év 41 343,74 <0,001 
Vetés × Selyemkóró 9 15,78 0,161 
Vetés × Avareltávolítás 9 7,52 0,812 
Selyemkóró × Avareltávolítás 10 11,32 0,586 
Vetés × Év 18 36,07 0,025 
Selyemkóró × Év 18 27,70 0,129 
Avareltávolítás × Év 18 10,19 0,963 
Vetés × Selyemkóró × Avareltávolítás 3 3,06 0,610 
Vetés × Selyemkóró × Év 8 8,06 0,669 
Vetés × Avareltávolítás × Év 8 5,98 0,866 
Selyemkóró × Avareltávolítás × Év 8 5,13 0,894 
Vetés × Selyemkóró × Avareltáv. × Év 6 2,40 0,957 
 
Nemvetett, természetes száraz homoki gyepekhez kötődő fajok borítása 2008-2014 
Vetés 1,54 89,86 <0,001 
Selyemkóró 1,18 1,78 0,449 
Avareltávolítás 1,54 0,80 0,671 
Év 6,432 62,05 <0,001 
Vetés × Selyemkóró 1,54 1,65 0,361 
Vetés × Avareltávolítás 1,54 0,26 0,873 
Selyemkóró × Avareltávolítás 1,54 1,09 0,600 
Vetés × Év 6,432 14,49 <0,001 
Selyemkóró × Év 6,432 7,92 <0,001 
Avareltávolítás × Év 6,432 1,76 0,894 
Vetés × Selyemkóró × Avareltávolítás 1,54 0,67 0,610 
Vetés × Selyemkóró × Év 6,432 2,10 0,087 
Vetés × Avareltávolítás × Év 6,432 0,47 0,894 
Selyemkóró × Avareltávolítás × Év 6,432 0,13 0,976 




Az árvalányhaj borítása a kísérlet folyamán kezeléstől függetlenül emelkedett a vetett 
négyzetekben (22. b ábra). Az árvalányhaj átlagos borítása a csenkeszborítás alatt maradt annak 
csökkenése ellenére is. 2014-ben az árvalányhaj borítása az évben már meghaladta a referencia 
négyzetekben tapasztalt borítást a vetett négyzetekben. 2011-ben az árvalányhaj borítása a 
selyemkórós kvadrátokban magasabb volt, mint a selyemkórómentes kvadrátokban (z = 4,28, 
P < 0,01). 2009-et követően a nemvetett kvadrátokban is spontán megtelepedett az árvalányhaj, 
de az átlagos borítása ezekben a négyzetekben még 2014-ben is alacsonyabb (1,4 %) volt a 
vetett kvadrátok 17,45 %-ához képest. 
A nemvetett, természetközeli száraz homoki növényzethez régiós szinten kötődő fajok száma 
minden kezelésben emelkedett a kísérlet folyamán (25. a ábra). A vetésnek negatív hatása volt 
e fajok számára 2011-ben és 2012-ben (z = -3,97, P < 0,01 és z = -3,61, P = 0,015). A 
selyemkórós négyzetekben szignifikánsan magasabb volt a nemvetett homoki fajok száma, 
mint a selyemkórómentes kvadrátokban. 2014-re a selyemkórós négyzetekben megfigyelt 
célfajok száma elérte a referencianégyzetek célfajainak számát. Az avareltávolításnak nem volt 
kimutatható hatása a célfajok számára.  
A fűvetés csökkentette a célfajok borítását minden évben 2010-et kivéve (2009: z = -3.85, P < 
0.01; 2011: z = -5.09, P < 0.01; 2012: z = -4.24, P < 0.01; 2013: z = -3.67, P = 0.016; 2014: z 
= -4.17, P < 0.01; 25. b ábra). A célfajok borítását nem befolyásolta a kísérletünkben sem a 
selyemkóró jelenléte, sem az avareltávolítás (3. táblázat). 
Az NMDS eredménye azt mutatja, hogy mindegyik kezeléstípus fajösszetétele hasonlóbbá vált 
az idő előrehaladtával a referencianégyzetek fajösszetételéhez (26. ábra). Az egyes 
kezeléstípusok éves átlaga elsősorban a vetett fajok jelenléte, másodsorban a selyemkóró 
jelenléte alapján rendeződtek. A vetett négyzetek növényzete került a legközelebb a 
referenciaállományok felvételeihez. A nemvetett négyzetekben az egyévesek magas borítása a 
kísérlet végéig megmaradt. A kísérlet elején ezeket a felvételeket a Conyza canadensis és a 
Salsola kali, míg a kísérlet végén a Medicago minima, Arenaria serpyllifolia és a Bromus 






22. ábra. (a) A magyar csenkesz és (b) a homoki árvalányhaj borítása (+/- SE) 2008 és 2014 
között a különböző kvadráttípusokban. Röv.: K: kontroll, S: selyemkóró, V: vetés, A: 




23. ábra. Virágzó magyar csenkeszek egy selyemkórómentes blokk két vetett kvadrátjában 
2011-ben. Fotó: Kröel-Dulay György 
 
24. ábra. A vetett kvadrátokban 2010-ben a magyar csenkeszek dominálnak, de a homoki 





25. ábra. (a) A nemvetett, természetközeli száraz homoki növényzethez régiós szinten kötődő 
fajok száma és (b) borítása (+/- SE) 2008 és 2014 között a különböző kvadráttípusokban. Röv.: 




26. ábra. Nem-metrikus Sokdimenziós Skálázás (NMDS, Bray-Curtis index) diagram a 
kezelésekben felvett, 2008-2014 közötti adatok, illetve a referencia felvételek 2014-es 
százalékos borítási adatai alapján. A végső stressz értéke 0,241. A kirajzolt trajektóriák a 
kezelésátlagok időbeli alakulását mutatják. A diagramon megjelenítettem a tíz legtömegesebb 
faj borítás alapján súlyozott átlagos értékét. Röv.: K: kontroll, S: selyemkóró, V: vetés, A: 
avareltávolítás, R: referencia; Are: Arenaria serpyllifolia, Asc: Asclepias syriaca, Brq: Bromus 
squarrosus, Brt: B. tectorum, Con: Conyza canadensis, Cyn: Cynodon dactylon, Fes: Festuca 
vaginata, Med: Medicago minima, Sal: Salsola kali, Sti: Stipa borysthenica 
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5.3. NYÍLT HOMOKI GYEP RESTAURÁCIÓJA SELYEMKÓRÓ ÁLTAL ELÖZÖNLÖTT 
HOMOKI PARLAGON 
A vegetációs időszakban többször elvégzett kézi selyemkóró-eltávolítás hatására a selyemkóró 
hajtásszáma szignifikánsan az ötödére csökkent két év alatt, míg a selyemkórós, nemvetett 
négyzetekben (NS) nem csökkent 2012-ben a 2010-es kiindulási évvel összehasonlítva (4. 
táblázat, 27. ábra). 
A csenkeszvetésnek egyértelmű pozitív hatása volt a csírázásra. Az átlagosan vetett 1200 db/m2 
magból 2011 májusára átlagosan 104 db/m2 csírázott ki selyemkóró-eltávolítástól függetlenül, 
míg a nemvetett kvadrátokban mindössze egyetlen egyed jelent meg egy selyemkórós (NS) 
négyzetben a kísérlet teljes ideje alatt 2011 májusában (28. a ábra). A csenkeszegyedek száma 
folyamatosan csökkent mindkét vetett kvadráttípusban (FS és FI), de 2012 májusában és 
szeptemberében a selyemkórómentes négyzetekben (FI) szignifikánsan alacsonyabbá vált az 
egyedszám a selyemkórósokhoz képest (FS; 29-30. ábra). A csenkeszek egyedszáma egyik 
időpontban sem volt magasabb az irtott kvadrátokban (FI), mint a selyemkórós négyzetekben 
(FS). 
Az árvalányhajjal bevetett kvadrátokban (SS és SI) a vetett 120 db/m2-ből átlagosan 21,6 db/m2 
egyed csírázott ki 2011 májusában (28. b ábra). A spontán csírázás a vetés nélküli kvadrátokban 
(NS és NI) átlagosan 1,5 egyed/m2 volt. Az árvalányhaj egyedszámát a selyemkóró-eltávolítás 
nem befolyásolta.  
Mindkét vetett faj borítása növekedett a vetést követően az egyedszám-csökkenés ellenére. A 
csenkeszborítás 2012 szeptemberében magasabb volt a selyemkórós kvadrátokban, mint az 
irtottban (31. a ábra). Az árvalányhaj borítása nem különbözött szignifikánsan az irtott (SI) és 




4. táblázat. A selyemkóró hajtásszáma és a vetett füvek egyedszáma és borítása alapján készült 
lineáris kevert modellek (LME) F-teszt statisztikái és az általánosított lineáris kevert modellek 
(GLMM) Χ2 tesztértékei. A szignifikáns hatásokat (P < 0,05) félkövérrel szedtem. 
 df 
F vagy Χ2 
érték 
P 
Selyemkóró-hajtásszám a nemvetett négyzetekben 
Irtás 1 15,83 0,003 
Időpont 4 8,57 <0,001 
Irtás × Időpont 4 13,22 <0,001 
Csenkesz-egyedszám a vetett kvadrátokban 
Irtás 1 2,11 0,146 
Időpont 4 1142,57 <0,001 
Irtás × Időpont 4 60,38 <0,001 
Árvalányhaj-egyedszám 
Irtás 1 0,30 0,584 
Vetés 1 26,19 <0,001 
Időpont 4 77,93 <0,001 
Irtás x Vetés 1 3,90 0,048 
Irtás × Időpont 4 7,99 0,092 
Vetés × Időpont 4 8,41 0,078 
Irtás x Vetés x Időpont 4 4,75 0,313 
Csenkeszborítás a vetett kvadrátokban 
Irtás 1, 10 0,92 0,360 
Időpont 3, 30 5,98 0,002 
Irtás × Időpont 3, 30 5,14 0,005 
Árvalányhaj-borítás 
Irtás 1, 20 0,26 0,618 
Vetés 1, 20 10,06 0,004 
Időpont 3, 60 2,55 0,064 
Irtás x Vetés 1, 20 0,48 0,497 
Irtás × Időpont 3, 60 0,48 0,700 
Vetés × Időpont 3, 60 2,40 0,076 
Irtás x Vetés x Időpont 3, 60 0,10 0,962 




27. ábra. Átlagos selyemkóró-hajtásszám (+/- SE) a kísérlet két éve alatt a vetés nélküli 
négyzetekben. Az egyes időpontokon belül a selyemkórós és az irtott kvadrátok szignifikáns 
különbségét csillagozással jelöltem (* P < 0,05, ** P < 0,01, *** P < 0,001, ns: nem 





28. ábra. Átlagos (a) magyar csenkesz- és (b) homoki árvalányhaj-egyedszám (+/-SE) a 
különböző kezeléstípusokban 2011 és 2012 között. A vetés nélküli kvadrátokban nem fordult elő 
csenkesz, kivéve egyetlen egyedet 2011 májusában, ezért ezek adata nem szerepel az ábrán. Az 
egyes időpontokon belül a selyemkórós és az irtott kvadrátok szignifikáns különbségét 
csillagozással jelöltem (* P < 0,05, ** P < 0,01, *** P < 0,001, ns: nem szignifikáns). 
Rövidítések: Csenkeszvetés selyemkórósban (FS), csenkeszvetés selyemkóró-irtásban (FI), 
árvalányhaj-vetés selyemkórósban (SS), árvalányhaj-vetés selyemkóró-irtásban (SI), vetés 





29. ábra. Selyemkóróirtás nélküli csenkeszvetés 2012 nyarán. A csenkeszegyedek nagyobb 
hányada élte túl a nyári aszályt, mint a selyemkóró-irtott négyzetekben. 
 
30. ábra. Selyemkórómentes csenkeszvetésben nagyobb csenkeszpusztulást tapasztaltunk 2012 




31. ábra. Átlagos (a) magyar csenkesz- és (b) homoki árvalányhaj-borítás (+/-SE) a különböző 
kezeléstípusokban 2011 és 2012 között. A vetés nélküli kvadrátokban nem fordult elő csenkesz, 
kivéve egyetlen egyedet 2011 májusában, ezért ezek adata nem szerepel az ábrán. Az egyes 
időpontokon belül a selyemkórós és az irtott kvadrátok szignifikáns különbségét csillagozással 
jelöltem (* P < 0,05, ** P < 0,01, *** P < 0,001, ns: nem szignifikáns). Rövidítések: 
Csenkeszvetés selyemkórósban (FS), csenkeszvetés selyemkóró-irtásban (FI), árvalányhaj-
vetés selyemkórósban (SS), árvalányhaj-vetés selyemkóró-irtásban (SI), vetés nélküli 




6.1. HOMOKI GYEPEK SPONTÁN REGENERÁCIÓJA LEÉGETT FENYŐÜLTET-
VÉNYEK HELYÉN 
6.1.1. TALAJJELLEMZŐK A REGENERÁLÓDÓ ÉS A KONTROLLGYEPEKBEN 
A fenyvesekhez képest a leégett fenyves helyén két éve regenerálódó gyep talajában nagyobb 
volt az agyag-, a foszfát-, a mésztartalom és a pH. A talaj káliumtartalma viszont kisebb volt a 
regenerálódó gyepekben, mint a fenyvesben. A regenerálódó gyepek talajára a kontrollgyepek 
talajához viszonyítva kisebb vályog- és humusztartalom, valamint magasabb foszfáttartalom 
volt jellemző. A magasabb felvehető foszfáttartalom valószínűleg a felhalmozódott tűavar 
égésének eredménye, ahogy az más tanulmányokban is megjelent (Certini 2005). A felvehető 
foszfáttartalom növekedése növeli a produktivitást a gyepekben, amelyek általában 
foszforlimitáltak (Niinemets és Kull 2005). A vályog- és humusztartalom csökkenésével 
viszont alacsonyabb víztartóképesség és alacsonyabb produktivitás jár együtt. A 
homoktartalom magasabb, míg a vályog-, humusz- és káliumtartalom alacsonyabb volt a magas 
zónában. A kontrollgyepek két zónájában a humusztartalom különbözött egymástól, azonban 
ez a különbség a regenerálódó gyepek két zónájában eltűnt. A foszfáttartalom a 
kontrollgyepekben alacsonyabb volt, mint a regenerálódó gyepekben. A kontrollgyepekben a 
két zónában nem különbözött, míg a regenerálódó gyepekben különbözött az alacsonyabb zóna 
javára. A kontrollgyep két zónájában jellemző káliumtartalom-különbség a regenerálódó 
gyepekben is megmaradt. 
A vizsgálati terület talaja a fenyvesek alatt, a kontrollgyepekben és a regenerálódó gyepekben 
egyaránt futóhomok, nagyon alacsony, 1 % alatti humusztartalommal. Összességében csak kis 
különbségeket találtam a regenerálódó és a kontrollgyep talajjellemzői között. Ezek a 
különbségek valószínűleg nem limitálják a gyepregenerációt a leégett fenyves helyén. Ezek az 
eredmények összhangban vannak más, fenyőültetvények eltávolítását követő, gyepregenerációt 
vizsgáló tanulmányok eredményeivel, ahol szintén azt találták, hogy a fenyvesre jellemző 
abiotikus tényezők nem akadályozzák a gyepregenerációt (Pywell és mtsai 2002, Piqueray és 
mtsai 2011, Zaloumis és Bond 2011). Mindez arra utal, hogy az eredeti gyep fenyvessé történő 
átalakítása és a fenyvest elpusztító tűz ellenére az ökoszisztéma nem lépte át azt az abiotikus 
küszöböt (Cramer és mtsai 2008), amely a vegetáció regenerációját megakadályozná, hanem 
biotikus hatások korlátozzák a regenerációt, pl. propagulum-limitáció vagy gyomokkal való 
kompetíció (Buisson és mtsai 2008; Galatowitsch 2006; Kiehl és mtsai 2010). 
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6.1.2. A VEGETÁCIÓ REGENERÁCIÓJA 
Öt évvel a fenyvest elpusztító tűz után nem találtam különbséget a növényfajok 
összborításában, összfajszámában és a nyílt gyepekhez kötődő fajok számában egyik magassági 
zónában sem. Mindez azt mutatja, hogy a homoki gyepek jó regenerációs potenciállal 
rendelkeznek fenyves ültetvények helyén. Más tanulmányok eredményeit alátámasztják az 
eredményeim. A növényzeti borítás és fajszám regenerációját mutatták ki Bisteau és Mahy 
(2005) és Piqueray és mtsai (2011) meszes gyepekben négy, illetve 5-15 évvel a fenyves 
letermelését követően. Catling és King (2007) is azt találta, hogy olyan kanadai 
prérimaradványok közelében lévő felhagyott szántókon, ahol a spontán invázióval tömegessé 
vált erdei fenyvest letermelték, 15 éven belül számos, a természetes gyepekre jellemző faj 
spontán megjelent. 
A jó regenerációs képesség Dzwonko és Loster (2007) szerint a kiindulási biotikus feltételektől 
is függ, ideértve a fenyvesekben túlélt növényegyedeket (Larios és mtsai 2013), a talaj 
magbankjában rendelkezésre álló propagulumokat (Cuevas és Zalba 2010), valamint a közelben 
található propagulumforrások meglétét (Bisteau és Mahy 2005, Cuevas és Zalba 2010). A 
természetközeli homoki vegetáció maradványfoltjai kisebb-nagyobb kiterjedésben a kísérleti 
területünk közelében is rendelkezésre álltak, így valószínűleg ezek fontos propagulumforrásai 
voltak számos, jó diszperziós képességgel rendelkező növényfajnak. A meszes gyepek 
növényfajainak magbankja jórészt tranziens jellegű (Bisteau és Mahy 2005; Bossuyt és mtsai 
2006). A fenyőültetvények talajában a gyepekhez kötődő fajok magbankja nem éli túl a több 
évtizedes ültetvényállapotot, de legalábbis az ültetvény korával arányosan csökken a 
mennyisége (Sturgess és Atkinson 1993). Bár konkrét magbank-mintavétel nem történt ebben 
a vizsgálatban, más kutatások alapján valószínűsítem, hogy esetünkben a detektált, természetes 
élőhelyekhez kötődő fajok forrása elsősorban a mageső volt. 
A regenerálódó és a kontrollgyepek vegetációjában a fentieken túl számos különbséget is 
találtunk, amely jelzi, hogy a regeneráció az öt év alatt nem volt teljes. Mindkét zónában 
különbözött a kétféle gyep fajösszetétele az NMDS és az MRPP elemzések alapján. Dzwonko 
és Loster (1998, 2007) is talált fajösszetételbeli különbségeket öt évvel a fenyő eltávolítása után 
lengyel regenerálódó, meszes gyepekben a környékben fellelhető természetközeli gyepek 
jelenléte ellenére. Ugyanilyen fajkompozíciós különbségeket figyeltek meg a fenyves 
eltávolítását követő első két évtizedben Belgiumban (Piqueray és mtsai 2011) és Dél-Afrikában 
(Zaloumis és Bond 2011), és ezeket diszperzál-limitációval magyarázták.  
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A domináns fajok is különböztek a regenerálódó és a kontrollgyepekben. A kontrollkvadrátok 
növényzetében a nyílt és a zárt homoki gyepek domináns fajai (Festuca vaginata, Stipa 
borysthenica, S. capillata), míg a regenerálódó állományokban az inváziós selyemkóró és a 
siska nádtippan uralkodtak. Tűz hatására az idegenhonos fajok egyeduralkodóvá válhatnak a 
korábbi természetközeli vegetációban (Larios és mtsai 2013), de ennek ellenére a gyomjellegű 
és idegenhonos fajok jelenléte nem feltétlenül van jelentős hatással a vegetáció fejlődésére, és 
az inváziós fajok sokszor inkább passzív jelenlevők és nem a vegetációfejlődés motorjai (Larios 
és mtsai 2013, MacDougall és Turkington 2005). Ezzel összhangban a Spearman-féle 
rangkorreláció alapján azt találtuk, hogy a selyemkóró és a siska nádtippan átlagos borítása az 
öt év alatt nem volt szignifikáns összefüggésben a nyílt vagy a zárt homoki gyepek fajainak 
számával és borításával, bár a siska nádtippan korrelációjának értéke magas volt. A siska 
nádtippan gyepekben történő eluralkodásának ökológiai és természetvédelmi vonatkozásait 
számos szerző tárgyalja (Marrs és Lowday 1992, Marrs és Le Duc 1998), mivel csökkentheti a 
fajszámot (Házi és mtsai 2011) és a fajok megtelepedési rátáját (Somodi és mtsai 2008). Az, 
hogy ebben a vizsgálatban nem tudtuk kimutatni a nádtippan fajszámot vagy borítást csökkentő 
hatását, összefügghet azzal, hogy ez a faj kevésbé sikeres kompetítor száraz és tápanyagban 
szegény élőhelyeken (Süss és mtsai 2004). Az is elképzelhető, hogy hosszabb távon a 
nádtippant kiszorítják más fajok, ahogyan ezt Házi és mtsai (2011) megfigyelték legelés alól 
felhagyott gyepek másodlagos szukcessziója során. Ezzel ellentétben a selyemkóró hosszú távú 
perzisztenciáját figyelték meg homoki parlagok szukcessziója során (Csecserits és mtsai 2011, 
Balogh 2012, Bálint és mtsai 2014), ahol az őshonos fajokkal együttélve stabil, új ökoszisztémát 
(„novel ecosystem” sensu Hobbs és mtsai 2009) alakít ki (Csecserits és mtsai 2011). 
A nyílt és zárt gyepi fajok állományai különböző mértékben regenerálódtak. A magas zónában 
a nyílt gyepekhez kötődő fajok száma alapján megtörtént a regeneráció, borításuk a nyílt gyepi 
kontrollhoz képest alacsonyabb maradt. A zárt gyepekhez kötődő növényfajok száma nagyon 
alacsony maradt az alacsony zóna regenerálódó kvadrátjaiban, és a viszonylagos nagy borításuk 
is egy zárt gyepi fajnak, a nádtippannak volt köszönhető. Eredményeink alapján a nyílt 
gyepekhez kötődő fajok jobban regenerálódnak a leégett homoki fenyvesek helyén, mint a zárt 
gyepekre jellemző fajok. A nyílt gyepek jó regenerációs képességét mutatták ki Csecserits és 
mtsai (2007) mezőgazdasági művelés alól felhagyott homoki parlagokon is.  
A nyílt és zárt gyepek különböző regenerációját valószínűleg több, különböző léptékben ható 
abiotikus és biotikus tényező együttes hatása okozta (Tscharntke és mtsai 2012), illetve 
valószínűleg hozzájárult a különbséghez a különböző evolúciós történet és a bolygatást követő 
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különböző helyreállási képesség (Cramer és mtsai 2008). Egyrészt a nyílt gyepek történetileg a 
mozgó homokbuckák gyakori újrakolonizációjához alkalmazkodtak, míg a zárt gyepek 
pozíciója sokkal állandóbb volt a tájban, olyan területeket foglalva el, ahol a talajvíz szintje a 
felszín közelében volt (Hargitai 1940). Másrészt, bár Molnár és mtsai (2008) szerint a homoki 
sztyepprétek a Duna–Tisza köze sík felszíneinek legelterjedtebb társulásai voltak, a nyílt 
gyepeknek több és összességében nagyobb területet elfoglaló fragmentumai maradtak fent a 
tájban, mint a zárt gyepeknek (Biró és mtsai 2007, Biró és mtsai 2008, Molnár 2003), és ez 
befolyásolja a fajok diszperzióját. Harmadrészt, míg a nyílt gyepek talajvíztől független 
közösségek, addig a zárt gyepek a talajvíztől függnek. Az elmúlt évtizedekben regionálisan 
jellemző talajvízszint-csökkenés az elsődleges felelős a megmaradt zárt gyepek nagymértékű 
visszaszorulásáért és állapotromlásáért (Biró és mtsai 2013). A megmaradt zárt gyepi 
fragmentumok megléte sem jelent garanciát a populációk változó környezetben való hosszú 
távú fennmaradására (Tscharntke és mtsai 2012), hiszen a bolygatásmentes fragmentumokban 
túlélő fajok egy része a nem megfelelő abiotikus háttér mellett nem tud újra megtelepedni egy 
esetleges bolygatást követően. 
6.1.3. ZÓNÁK KÖZÖTTI KÜLÖNBSÉGEK A REGENERÁLÓDÓ ÉS A KONTROLLÁLLOMÁNYOKBAN 
Az alacsony zónában lévő kontrollkvadrátokban a homokfrakció kisebb volt, míg a vályog-, a 
humusz- és a K-tartalom magasabb volt, mint a magas zónában. Ezek a különbségek 
valószínűleg hozzájárultak ahhoz, hogy az összborítás és a fajszám magasabb volt az alacsony 
zóna zárt homoki gyepeiben a magas zónával összehasonlítva. Ezzel ellentétben a magas és 
alacsony zóna regenerálódó gyepeinek talajában csak a vályog- és a foszfortartalomban volt 
különbség az alacsony zóna javára. Mindezek alapján a két zóna között a talajjellemzőkben 
mérhető különbség kisebb volt a regenerálódó állományokban a kontrollokhoz képest. Az 
abiotikus tényezők – és különösen a talajjellemzők – térbeli homogenizációja általánosan 
jellemző a mezőgazdasági művelésbe vonást követően (Flinn és Vellend 2005, MacDougall és 
mtsai 2013). 
A magas és alacsony zóna kontrollgyepeiben az összborítás és a nyílt gyepekhez kötődő fajok 
száma, valamint a zárt gyepekhez kötődő fajok száma és borítása különbözött, de ezek az 
alacsony és magas zóna közötti különbségek csökkentek vagy eltűntek a regenerálódó 
állományokban, amely a vegetáció homogenizációját jelzi. Szintén homogenizációt mutatnak 
az MRPP és az NMDS eredményei, amelyek alapján a magas és alacsony zóna kvadrátjainak 
fajösszetétele hasonlóbb volt egymáshoz a regenerálódó, mint a kontrollállományokban. Ezt a 
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különbséget valószínűleg az alacsony kontrollállományokhoz kötődő indikátorfajok okozták, 
amelyek az alacsony zóna regenerálódó kvadrátjaiban nem voltak jelen.   
Összességében az eredetileg alacsony zónához kötődő zárt és a magas zónához kötődő nyílt 
homoki gyepek homogenizációja volt megfigyelhető. A homogenizáció valószínűleg a 
fenyőtelepítésnek és a regionális talajvízszint-süllyedésnek együttesen volt köszönhető. A 
talajvízszint süllyedése a zárt homoki gyepek regenerációs képességét jobban csökkentette, 
mint a nyílt homoki gyepekét, ezért a homogenizáció esetünkben a nyílt gyep kiterjedését jelenti 
a zárt gyepek rovására. Az ehhez hasonló homogenizáció nem ismeretlen az irodalomban, pl. 
Larios és mtsai (2013) is megfigyelték Kaliforniában, hogy a tűz utáni regeneráció során az 
eredetileg őshonos és idegenhonos gyepfoltok közötti kompozíciós különbségek csökkentek, 
mivel az idegenhonos fajok állományai ki tudtak terjedni az őshonos foltokba, az őshonos fajok 
regenerációs potenciálja pedig alacsony volt, ezért visszaszorultak. 
6.2. NYÍLT HOMOKI GYEP RESTAURÁCIÓJA LEÉGETT FENYŐÜLTETVÉNYEK 
HELYÉN 
6.2.1. A FENYŐAVAR-ELTÁVOLÍTÁS HATÁSA 
Tanulmányunkban a fenyőavar eltávolításának nem volt hatása a nyílt homoki gyep 
regenerációjára a nemvetett célfajok száma és borítása alapján. Eredményünkkel ellentétben 
Navarro-Cano és mtsai (2010) és Walker és mtsai (2004) munkájában a célfajok tömegességére 
pozitív hatással volt a fenyőavar-mentesítés. Az tűavar negatív hatásának hiánya esetünkben 
valószínűleg annak tulajdonítható, hogy a tűz során az eredeti vastag tűavarréteg 
megsemmisült, és az új, másodlagosan kialakult réteg csak 1-2 cm mély volt. Boydak (2004) 
szerint a 2-4 cm-es fenyőavarréteg optimális a restauráció során, mert az a csírázást még nem 
akadályozza, de már növeli a fiatal egyedek túlélését az evapotranspiráció és kompetíció 
csökkentésével. Ezt alátámasztja, hogy az egyetlen évben (2009), amikor tapasztaltuk hatását 
az avareltávolításnak, a vegetációs időszakban mindössze 246 mm eső esett az ebben az 
időszakban szokásos 300-350 mm-es mennyiséggel szemben. A csenkesz egyedszáma ekkor 
átmenetileg alacsonyabb volt (17 %-kal) az avareltávolításos kvadrátokban, mint az avaros 
négyzetekben.   
Az árvalányhaj-egyedszámra nem volt hatással az avareltávolítás a vetést követő évben. 
Navarro-Cano és mtsai (2009) azt találták, hogy a Stipa tenacissima csírázására 1,6 cm vastag 
fenyőavar réteg szintén nem volt hatással megfelelő vízellátás mellett. A fenyőültetvények 20 
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éves koráig a kialakuló avarréteg még nem akadályozza a vegetáció regenerációját tengerparti 
homokdűnéken Sturgess és Atkinson (1993) szerint. Az ennél vastagabb réteg viszont hosszú 
távon megakadályozhatja a regeneráció során az őshonos fajok csírázását (Navarro-Cano és 
mtsai 2010).  
A kontrollált égetést gyakran használják a fenyvesek letermelését követően a tűavar 
eltüntetésére (Halpern és mtsai 2012). Az égés hatása viszont nagyban függ a tűz intenzitásától, 
a fajok tűzzel szembeni toleranciájától és a tüzet követő regenerációs képességüktől (Funk és 
McDaniels 2010). Az elérhető tápanyagszint égés utáni emelkedése is másképpen hathat a 
kívánatos és a nemkívánatos fajok regenerációjára (Sturgess és Atkinson 1993). A tűz, mint 
restaurációs módszer szükségtelen, ha a fák eltávolításával megváltoztatott fényviszonyok 
önmagukban elegendőek a regenerációhoz (Halpern és mtsai 2012). Bár a régiónkban a tűz nem 
része a természetes bolygatási rezsimnek, a kis intenzitású tüzek nem hatnak negatívan a 
kiskunsági nyílt homoki gyepekre (Ónodi és mtsai 2014). Ezért a vastagabb avarréteg 
kontrollált tűzzel való eltávolításával a fenyőfák letermelését követő gyepregeneráció 
felgyorsítható.  
6.2.2. ŐSHONOS FÜVEK VETÉSÉNEK HATÁSA 
A nyílt homoki gyepek két domináns fajának, a magyar csenkesznek és a homoki 
árvalányhajnak a vetése a vegetáció fejlődést jelentősen meghatározta. A vetés hatására nőtt a 
vetett fajok tömegessége, ebben a tekintetben segítette a nyílt homoki gyep regenerációját, és 
bebizonyosodott, hogy a domináns fajok esetében propagulum-limitáció állt fent a fenyvesek 
helyén a környező gyepfragmentumok jelenléte ellenére. A mi eredményeinkhez hasonlóan 
Navarro-González és mtsai (2013) is az őshonos fajok (pl. tölgyek) erős propagulum-
limitációját tapasztalták a fenyőültetvények helyén Dél-Afrikában. A fűvetés nélküli négyzetek 
vegetációját korai szukcessziós, egyéves fajok dominálták a kísérletünk teljes időtartamában. 
A vetett négyzetekben a csenkesz borítása gyorsan meghaladta a referencianégyzetekben 
megfigyelt borítást, bár azokban meglepően alacsony, átlagosan 1,65 %-os borítást 
tapasztaltunk. A csenkesz-árvalányhaj dominanciaváltást, amelyet a kísérlet alatt is 
megfigyeltünk, Fekete és Tuba (1982) a nyílt homoki gyep szukcessziója során általánosnak 
tartja. A kísérletünk vetett négyzeteiben tapasztalt, 2011 utáni drasztikus csenkeszborítás 
csökkenést egyrészt okozhatta öngyérülés (Fekete és Tuba 1982), másrészt környezeti okok, pl. 
az, hogy 2011 és 2012 egyaránt csapadékhiányos év volt, 433 és 480 mm csapadékkal a hosszú 
távon átlagos 550-600 mm-rel szemben. Ezzel szemben az árvalányhaj borítása fokozatosan 
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növekedett a vetést követően, és nem befolyásolta a szárazság. A csenkesz terjedési képessége 
korlátozottabb, és az aszályt követő regenerációs potenciálja alacsonyabb, mint az 
árvalányhajnak (Kröel-Dulay és mtsai 2008). A nemvetett kvadrátokban elhanyagolható volt a 
vetett fajoknak a kísérlet hét éve alatti spontán megtelepedése, különösen a csenkesz esetében. 
Mindez a vetett fajok diszperzál-limitációjára utal annak ellenére, hogy a környező tájban jelen 
volt a két faj a gyepfragmentumokban. 
A vetésnek volt negatív hatása is, mivel csökkentette a nemvetett célfajok számát és borítását. 
Bartha (2000) szerint homoki gyepekben a domináns füvek mátrixa meghatározza a 
szubordinált fajok életlehetőségeit, és ezzel a dinamikát ők vezérlik. Halpern és mtsai (2016) 
szerint a restaurációs beavatkozásokban segített fajok akadályozhatják a célközösség 
kialakulását, ha elég kompetitívek, és más fajok kolonizációját meg tudják akadályozni. A 
vetett és a többi faj közötti interakció kimenetele függ az abiotikus viszonyoktól is. Arid és 
szemiarid környezetben a csomós füvek telepítése más fajok számára javította a kedvezőtlen 
abiotikus feltételeket a nyílt felszínekhez viszonyítva (Gasque és Garcı́a-Fayos 2004). Azonban 
a facilitáció kedvező hatásait a kompetitíció elnyomhatja, ha egy limitáló forrás szintje túl 
alacsony (Maestre és mtsai 2009). A mi tanulmányunkban azonban a 2010-es kiemelkedően 
csapadékos évben, amikor a lehullott csapadék mennyisége olyan magas volt (1183 mm), hogy 
valószínűleg az egyébként meghatározó víz nem vagy kevéssé limitálta a növekedést, mégsem 
volt a nemvetett célfajok tömegessége magasabb a vetett négyzetekben. Ez alapján arra lehet 
következtetni, hogy nem a füvek kompetíciója akadályozta a nemvetett célfajok betelepedését 
a vetett négyzetekbe, hanem a vetett füvek jelentős térfoglalása. 
Kísérletünk alapján a magvetés hatékony kezelési mód az ökológiai restauráció során, amely 
felgyorsítja a gyep regenerációját a gyep mátrixának gyors kialakításával. Amikor azonban a 
restauráció célja a fajgazdagság növelése, érdemes kisebb magsűrűséggel vetni a füveket 
(Dickson és Busby 2009). 
6.2.3. AZ INVÁZIÓS SELYEMKÓRÓ JELENLÉTÉNEK HATÁSA 
A legtöbb inváziós fajokkal foglalkozó tanulmány arról tudósít, hogy az inváziós fajok 
akadályozzák az őshonos fajok megtelepedését (Adams és Galatowitsch 2008). A selyemkóró 
egy magas termetű lágyszárú növény, amely túl tudja nőni a gyepi fajokat (Bagi 2008, Kelemen 
és mtsai 2016). A selyemkóró a kontrollnégyzetekben a vegetáció teljes borításának 86,6 %-át 
(14,6 %-ot a 16,9 %-ból) adta a kísérlet első évében, míg 38,8 %-át (19,4 %-ot az 50 %-ból) a 
kísérlet utolsó évében. A nagy arányhoz képest nem tapasztaltunk a kísérlet során jelentős, a 
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vetett domináns füvekre kifejtett hatást. Az árvalányhaj borítására átmeneti pozitív, a 
csenkeszborításra pedig átmeneti negatív hatással volt a selyemkóró. 
A selyemkóró kismértékben ugyan, de növelte a nemvetett célfajok számát. Az első 
esettanulmányban ugyanezen a területen nem találtunk összefüggést a selyemkóró borítása és 
a természetes gyepi fajok száma között öt évvel a tűz után (Szitár és mtsai 2014). A régióban a 
nyári aszályok gyakoriak, ezért a selyemkóró árnyékolása enyhíthette az extrém 
mikroklimatikus körülményeket, és segíthette a célfajok csírázását és túlélését.  Emellett a 
selyemkóró és a többi faj közötti kompetíció alacsony lehetett, mivel az előbbi képes mélyebb, 
több más faj által ki nem aknázható talajrétegből is a forrásokat hasznosítani (Bagi 2008). 
A legtöbb invázióval foglalkozó tanulmány annak negatív következményeire koncentrál, míg a 
semleges és pozitív hatások tanulmányozása, közlése háttérbe szorul (Rodriguez 2006). Kevés 
esetben mutattak ki más tanulmányok nem negatív hatást természetes gyepekre az inváziós 
fajokra vonatkozóan (pl. Meffin és mtsai 2010; Quinos és mtsai 1998). Davis és mtsai (2011) 
hangsúlyozták, hogy mielőtt egy inváziós faj kiirtása mellett döntünk, bizonyítékokra van 
szükség, hogy valóban csökkenti a biodiverzitást. Hobbs és mtsai (2009) pedig egyenesen 
amellett érvelnek, hogy az idegenhonos fajokat is a természetes közösségek részének kell 
tekinteni, ha kiirtásuk nem lehetséges. 
Eredményeink alapján a selyemkóró inkább „utas” (passenger), mint „vezető” (driver) vagy 
„back-seat driver” fajként (sensu MacDougall és Turkington 2005, és Bauer 2012) viselkedik 
a leégett fenyves helyén regenerálódó nyílt homoki gyepekben, mivel nem nyomott el vagy zárt 
ki őshonos növényfajokat, sőt kismértékű facilitációs hatása is volt a nyílt gyep regenerációjára. 
Mindezek alapján leégett fenyvesek helyén regenerálódó nyílt homoki gyepekben a restauráció 
során nem feltétlenül szükséges a selyemkóró eltávolítása.  
6.3. NYÍLT HOMOKI GYEP RESTAURÁCIÓJA SELYEMKÓRÓ ÁLTAL ELÖZÖNLÖTT 
HOMOKI PARLAGON 
Eredményeink alapján az inváziós selyemkóró jelenléte nem gátolja a nyílt homokpusztagyep 
regenerációját a homoki árvalányhaj és a magyar csenkesz csírázása és korai túlélése 
szempontjából. Ez az eredmény összhangban van az első és második esettanulmány 
eredményével, amelyekben nem találtunk összefüggést a selyemkóró borítása és a 
természetközeli nyílt és zárt gyepekhez kötődő fajok borítása és száma között az öt éve 
regenerálódó leégett fenyves helyén, és nem találtunk hosszú távú, korlátozó selyemkóró-hatást 
ugyanezekre a vetett fűfajokra a vetést követő első hét évben a leégett fenyves helyén. 
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2011-ben a selyemkórónak nem volt számottevő hatása a csenkesz csírázására és a csírák 
túlélésére. Azonban 2012-ben a hatása pozitívvá vált, ugyanis a csenkeszegyedek száma és 
borítása is alacsonyabb volt azokban a kvadrátokban, ahol a selyemkóró-hajtásokat 
rendszeresen eltávolítottuk. Az éves csapadék a mintaterületen a vetést követő két évben 
alacsonyabb volt (2011-ben 410 mm, 2012-ben 385 mm), mint a hosszú távú 599 mm-es átlag. 
2011-ben a nyár vége és az ősz volt csapadékhiányos (augusztus és november között), 2012-
ben viszont az egész nyár (júniustól-szeptemberig) aszályos volt.  
A selyemkóró föld feletti biomasszája és borítása május és július között a legmagasabb az év 
folyamán, illetve a nyílt gyepekre jellemző fűfajok növekedési maximuma is a nyár első felére 
esik (Simon & Batanouny 1971), így a selyemkóró-hajtások hatása valószínűleg szintén ebben 
az időszakban a legnagyobb. Valószínűleg ezzel magyarázható, hogy 2011-ben nem, de 2012-
ben találtam összefüggést a selyemkóró hajtásainak jelenléte és a csenkesz-egyedszám között. 
Legvalószínűbb, hogy a selyemkóró levélzete és avarja árnyékolt, és ez enyhítette a 2012-es 
nyári aszály csenkeszre gyakorolt kedvezőtlen hatásait. 
A csenkesszel ellentétben az árvalányhaj esetében egyik időpontban sem észleltük, hogy a 
selyemkóró befolyásolta volna az egyedek számát. A két fajra gyakorolt hatás különbségének 
oka az lehet, hogy különbözőképpen viselik el az aszályt (Szitár és mtsai 2016). Az árvalányhaj 
mélyebbre hatoló gyökereket növeszt, mint a csenkesz, és így az aszályok során aknázza ki a 
nedvesebb talajrétegeket (Simon & Batanouny 1971). 
A kísérlet során a csenkesz egy egyedtől eltekintve nem telepedett meg spontán a kontroll 
kvadrátokban, az árvalányhaj megtelepedése pedig minimális volt annak ellenére, hogy a 
természetközeli nyílt homokpusztagyep-állományok a terület közvetlen szomszédságában, 
mindössze 50-200 m-re helyezkedtek el a kvadrátoktól. A nyílt homoki gyepek 
regenerációjának gyorsítása érdekében ezért szükség lehet a propagulum-limitáció 
felszámolására aktív restaurációval. A 2071-2100-as időszakra megadott regionális 
klímaváltozás-szcenáriók alapján a nyári csapadék mennyisége várhatóan 10-33%-kal 
csökkenni, míg a nyári maximum hőmérséklet 4-5,3 °C-kal növekedni fog (Bartholy és mtsai 
2007). Vagyis a nyári aszályok gyakoriságának és erősségének növekedése várható a jövőben, 
ami szintén csökkentheti a degradált területek spontán regenerációját (Hau és Corlett 2003, 
Suding és mtsai 2004). 
Eredményeink alapján a selyemkóró jelenléte segítheti a domináns csenkesz megtelepedését, 
és így a regenerációt, ha nincs propagulum-limitáció. Több tanulmány is felhívta a figyelmet 
arra, hogy az idegenhonos fajok más fajokra kifejtett, pozitív hatását ki lehetne használni, 
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amikor nem állnak rendelkezésre facilitációra képes őshonos fajok a regeneráció során 
(D’Antonio és Meyerson 2002, Dewine és Cooper 2008, Fischer és mtsai 2009, Becerra és 
Montenegro 2013). Ilyen esetekben azt javasolják, hogy a honos fajok sikeres megtelepedését 
követően az idegenhonos faj populációját számolják fel (Becerra és Montenegro 2013), ez 
azonban gyakran kivitelezhetetlen az őshonos fajok károsítása nélkül (D’Antonio és Meyerson 
2002). Ezen túl az idegenhonos faj más idegenhonos fajok számára is kedvező megtelepedési 
feltételeket teremthet, így inváziós összeomlás („invasion meltdown”) alakulhat ki (Stinca és 
mtsai 2015).  
A kísérletünk során csak a selyemkóró föld feletti részét volt lehetőségünk rendszeresen 
eltávolítani, míg a föld alatt futó tarackgyökerek érintetlenek maradtak, így a selyemkóró 
negatív hatásait valószínűleg alulbecsültük. Azonban vélhetőleg ez nem befolyásolta jelentősen 
az eredményeinket, mivel a vetett füvek csírázását és korai túlélését vizsgáltuk, és feltehetően 
a fiatal fűegyedek és a selyemkóró között még nem volt erős a gyökérkompetíció, ugyanis a 
selyemkóró gyökérzet nagy része mélyebben, 10-40 cm-rel a talajfelszín alatt helyezkedik el 
(Bagi 2008). A füvek egyedfejlődésének későbbi szakaszában, amikor már az ő gyökérzetük is 
a selyemkóróhoz hasonlóan mélyebb rétegekbe hatol, erősebb lehet a gyökerek kompetíciója, 
amely gyengíti a selyemkóró árnyékolásának pozitív hatásait a füvekre. 
Ezen túlmenően, bár eredményeink azt mutatták, hogy a selyemkórónak nem volt hatása, vagy 
pozitív hatása volt a vetett füvek csírázására és túlélésére, az inváziós fajok hatása hosszabb 
távon (Strayer és mtsai 2006, Dostál és mtsai 2013) vagy más változásokkal (pl. 
klímaváltozással) együtt hatva megváltozhat (Courchamp és mtsai 2017). A selyemkóró 
jelenlétének sokrétű a hatása, és ezek összességében hosszú távon negatívak lehetnek (Kelemen 
és mtsai 2016). A selyemkóró inváziója a növényzeten túl a bióta más elemeire is károsan hathat 
(Gallé és mtsai 2015, Somogyi és mtsai 2017). A selyemkóró negatív hatása produktívabb, 
kevésbé extrém abiotikus környezetben szintén nagyobb lehet a kompetíciós képesség 
megnövekedése miatt. Erre példa a Phalaris arundinacea, amely a vizes élőhelyek invázós faja 
Észak-Amerikában, ahol a tápanyag-feldúsulás miatt a faj kompetíciós erélye az őshonos fajok 
rovására megnő (Perry és mtsai 2004).  
A kísérlet során alkalmazott selyemkóró-eltávolítás hasonlít a kaszálásra, amelyet gyakran 
alkalmaznak a selyemkóró visszaszorítására. Kísérletünkkel megerősítettük Demeter és Lesku 
(2015), Vajda (2015) és Zalai és mtsai (2017) eredményét, hogy ezzel a módszerrel még gyakori 
alkalmazással sem szorítható vissza a selyemkóró. A mechanikai mellett a növényvédőszeres 
visszaszorítást alkalmazzák a leggyakrabban természetközeli élőhelyeken is (Szitár és mtsai 
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2008). A homoki élőhelyeken azonban a selyemkóró mechanikai és kémiai irtásának 
költséghatékonysága egyaránt vitatható, mert jelentős erőforrás-igényük mellett alacsony a 
hosszú távú hatékonyságuk, jelentős negatív hatással vannak a természetközeli vegetációra is 
(Szitár és mtsai 2008), illetve a talaj fizikai bolygatása miatt a selyemkóró nemcsak vegetatívan, 
de jelentős méretű talajmagbankja segítségével is regenerálódhat (Bagi 2008). Mindezek miatt 
érdemes átgondolni, hogy reális-e a faj visszaszorítása laza talajú homoki élőhelyeken, illetve 




A regenerációs képesség élőhely-típustól, abiotikus és biotikus viszonyoktól függően jelentős 
eltéréseket mutat. Alacsony regenerációs képesség esetén spontán regenerációval nem áll 
helyre az élőhely, ilyenkor aktív restaurációra van szükség. Kutatásunkban nyílt és zárt 
homokpusztagyepek regenerációs képességét, valamint restaurációs beavatkozások hatásait 
vizsgáltuk kéleshalmi leégett fenyőültetvények helyén és fülöpházi selyemkórós parlagon. 
Az első részben leégett fenyőültetvények helyén, a nyílt és a zárt homoki gyepek magassági 
zónájában vizsgáltuk a tűz utáni regenerációt. Két évvel a tűz után nem találtunk jelentős 
különbséget a talajjellemzőkben a fenyves helyén, ezért feltételezzük, hogy talaj abiotikus 
jellemzői nem limitálják a regenerációt. A nyílt gyepek fajai megtelepedtek a regenerálódó 
állományokban mindkét zónában, míg a zárt gyepek fajai egyik zónában sem. A nyílt és zárt 
gyepek eltérő regenerációja, valamint a siska nádtippan és a selyemkóró mindkét zónában való 
megjelenése biotikus homogenizációhoz vezetett. 
A második részben nyílt gyepek ökológiai restaurációját célzó beavatkozások (homoki 
árvalányhaj és magyar csenkesz vetése és fenyőavar-eltávolítás), valamint a selyemkóró 
jelenlétének hatását elemeztük a regenerációra ugyanezen a területen. Eredményeink azt 
mutatták, hogy a regenerációt nem segítette a tűavar eltávolítása. Fűmagvetéssel gyorsan 
kialakult a gyep mátrixa, azonban a magas fűborítás csökkentette a nemvetett célfajok 
tömegességét. A selyemkórónak csak átmeneti hatása volt a vetett fűfajokra, azonban 
jelenlétében kissé magasabb volt a nemvetett célfajok tömegessége. 
A harmadik részben megvizsgáltuk, hogy homoki parlagon hogyan befolyásolja a selyemkóró 
a homoki árvalányhaj és magyar csenkesz megtelepedését egy selyemkóróhajtás-eltávolításos 
kísérletben. Selyemkóró jelenlétében nem csökkent a füvek csírázása, sőt a vetés utáni második 
évben a csenkeszek tömegessége nagyobb volt a selyemkórós kvadrátokban, valószínűleg a 
nyári aszálynak köszönhetően. Az árvalányhaj esetében nem találtunk ilyen különbséget. 
Összefoglalásképp elmondható, hogy a nyílt gyepek regenerációs képessége magas leégett 
ültetvények helyén, míg a zárt gyepeké alacsony a kedvezőtlen abiotikus viszonyok miatt, és a 
növényzet homogenizálódik. A zárt gyepek megmaradt állományainak megőrzése fontos a 
heterogenitás megőrzése szempontjából. A nyílt gyepek regenerációját a tűavar eltávolítása 
nem segíti, míg a fűvetés igen, bár akadályozza a többi faj betelepedését. A selyemkóró sem a 
parlagon, sem a leégett fenyves helyén nem akadályozta a regenerációt, de további kísérletes 
kutatások szükségesek más biotikus és abiotikus viszonyok közötti inváziójával és a bióta más 




The recovery potential depends on the abiotic and biotic characteristics of the communities. In 
case of low recovery potential, active restoration interventions are needed. In our research, we 
studied the recovery potential of open and closed sand grasslands and the effects of restoration 
interventions on open sand grasslands in burnt pine plantations near Kéleshalom and in an old-
field invaded by common milkweed (Asclepias syriaca) near Fülöpháza.  
In the first case study, we studied the recovery potential of open and closed grasslands in burnt 
pine plantations over five years following the pine removal through burning. We found minor 
differences in soil characteristics between recovering and control grasslands suggesting that 
abiotic conditions were unlikely to limit vegetation recovery. Open sand grasslands regenerated 
in the elevation zones of both open and closed grasslands in terms of species composition. 
Closed grassland species did not recover in either zones. The differential recovery of the two 
grassland types and the dominance of Calamagrostis epigeios and common milkweed in both 
of the elevation zones led to biotic homogenization. 
We evaluated the effects of pine litter removal, native grass seeding and the presence of 
common milkweed on vegetation composition during seven years of recovery at the site of the 
first case study. We found that litter removal did not facilitate grassland regeneration. Grass 
seeding led to a fast recovery of grass cover, but negatively affected the abundance of unseeded 
target species. The presence of milkweed had only transient effects on seeded grasses but 
positively affected unseeded target species richness. 
In the third case study, we studied the effect of common milkweed on the germination and early 
establishment of native grass species in a sandy old-field in a milkweed removal experiment. 
The abundance of Festuca vaginata and Stipa borysthenica seedlings was not higher in removal 
plots during the two years of the study. We found lower abundance of Festuca in removal plots 
in the second year, when a severe summer drought occurred. The abundance of the Stipa 
seedlings did not differ between invaded and removal plots throughout the experiment.  
We conclude that the recovery potential of open sand grasslands is high in burnt pine 
plantations, while that of the closed grasslands is low, leading to biotic homogenization. The 
preservation of closed grasslands is essential to maintain the heterogeneity of sand grasslands. 
Pine litter removal did not help recovery in contrast to seeding, although the latter can suppress 
the establishment of other native species. We found no evidence that milkweed would hinder 
recovery but further experiments are needed to show the effects of milkweed under different 
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1. függelék. A Csecserits és mtsai (2011) szerint nyílt és zárt gyepekhez kötődő fajok, az 
idegenhonos fajok és az egyéb fajok életformája, előfordulási gyakorisága és átlagos borítása 
az 1. esettanulmány öt élőhelyén 2012-ben. Az első érték mutatja, hogy a tízből hány kvadrátban 
fordult elő az adott faj, a második pedig a tíz kvadrátban mennyi volt az átlagos borítása. + 
jelöli a 0,1 % vagy az alatti borítást. Az aláhúzással kiemelt fajok szignifikánsan (P < 0,05) 
kötődtek az adott élőhely-kategóriához. A fajok életformájának (Király 2009) rövidítései: MM: 
fák, M: cserjék, N: félcserjék, Ch: chamaephyta, He: hemikryptophyta, Ge: geophyta, HT: 




Alacsony zóna Magas zóna 
Regen. Kontroll Regen. Kontroll 
Nyílt gyepi fajok       
Alkanna tinctoria He 1/+ 4/0,5 1/+ 5/0,7 4/+ 
Alyssum tortuosum He -/- -/- 4/+ -/- 1/+ 
Artemisia campestris He-Ch -/- -/- 1/+ -/- 1/1 
Kochia laniflora Th -/- 2/+ 5/+ -/- 9/+ 
Bromus squarrosus Th -/- 5/+ 3/+ 8/+ 5/+ 
Centaurea arenaria HT-He -/- 2/0,5 4/+ 3/1 6/+ 
Chondrilla juncea He 6/+ 3/+ -/- 1/+ 1/+ 
Corispermum nitidum Th 2/+ 6/1,1 1/+ 8/1,8 6/2,5 
Crepis rhoeadifolia Th 1/+ 4/+ 2/+ 2/+ 2/+ 
Dianthus serotinus Ch -/- -/- -/- -/- 3/+ 
Ephedra distachya Ch -/- -/- 1/2,5 -/- -/- 
Euphorbia seguieriana He -/- 4/0,6 7/1,7 8/1 10/1,5 
Festuca vaginata He -/- 3/+ 7/6,6 3/+ 9/6,4 
Fumana procumbens Ch 2/+ 6/+ 4/+ 6/2 7/0,7 
Gypsophila arenaria  Ge(-Ch) -/- 2/1,1 5/+ 1/+ -/- 
Helichrysum arenarium  He -/- -/- -/- -/- 1/+ 
Koeleria glauca He -/- 3/+ 2/+ 5/+ 5/1,2 
Linaria genistifolia He -/- 1/+ 1/+ 1/+ -/- 
Minuartia glaucina He(-Ch) -/- 2/+ 2/+ 3/+ 4/+ 
Minuartia glomerata Th(-He) -/- 1/+ 1/+ 1/+ -/- 
Onosma arenaria  He -/- -/- -/- -/- 1/+ 
Poa bulbosa  He -/- -/- 3/+ -/- 6/+ 





Alacsony zóna Magas zóna 
Regen. Kontroll Regen. Kontroll 
Salsola kali  Th -/- 6/1 2/0,9 9/2,5 5/1,2 
Secale sylvestre  Th -/- 2/+ -/- 4/1 2/+ 
Sedum urvillei subsp. hillebrandtii Ch-He -/- -/- 2/+ -/- 3/+ 
Silene borysthenica  HT -/- -/- -/- 1/+ -/- 
Stipa borysthenica  He -/- 7/0,6 10/9,9 9/1,6 10/17,9 
Syrenia cana  HT -/- 4/0,5 3/+ 7/+ 8/+ 
Tragopogon floccosus  HT -/- -/- -/- -/- 1/+ 
Zárt gyepi fajok       
Anthericum ramosum  Ge-He -/- -/- 1/+ -/- -/- 
Asperula cynanchica  He -/- -/- 5/1 -/- -/- 
Bothriochloa ischaemum  He -/- -/- 1/+ -/- -/- 
Calamagrostis epigeios  He-Ge 1/+ 9/21,3 1/+ 3/4,4 -/- 
Chrysopogon gryllus  He -/- -/- 1/+ -/- -/- 
Cynodon dactylon  He-Ge -/- 2/2,7 2/+ 1/0,6 -/- 
Chamaecytisus ratisbonensis  N(Ch) -/- -/- 1/+ -/- -/- 
Eryngium campestre He 1/+ 2/+ 3/0,6 1/+ -/- 
Euphorbia cyparissias He -/- -/- 2/+ -/- -/- 
Festuca wagneri He -/- -/- 5/8,9 -/- 1/+ 
Galium verum  He -/- -/- 6/2,6 1/+ 2/+ 
Helianthemum ovatum  Ch -/- -/- 6/0,8 -/- -/- 
Hypericum perforatum  He -/- 3/0,6 2/+ -/- -/- 
Poa angustifolia  He -/- 2/2,1 1/0,5 -/- -/- 
Polygala comosa  He -/- -/- 3/+ -/- -/- 
Potentilla arenaria  He -/- 3/+ 7/0,7 -/- 7/0,9 
Salix rosmarinifolia  M -/- -/- 6/12,4 -/- -/- 
Scabiosa ochroleuca  HT-He  -/- 5/+ 4/+ 5/+ 4/+ 
Scirpoides holoschoenus  Ge -/- -/- 8/5,3 -/- -/- 
Seseli hippomarathrum  He -/- -/- 3/0,9 -/- -/- 
Seseli varium  He -/- -/- 1/+ -/- -/- 
Stipa capillata  He -/- 1/+ 6/5,6 1/+ -/- 
Teucrium chamaedrys  Ch -/- -/- 8/2,2 -/- 3/1,4 
Thesium ramosum  He -/- 1/+ -/- -/- -/- 





Alacsony zóna Magas zóna 
Regen. Kontroll Regen. Kontroll 
Verbascum lychnitis  HT -/- -/- 1/+ 1/+ -/- 
Viola rupestris  He -/- 1/+ -/- -/- -/- 
Idegenhonos fajok       
Asclepias syriaca  Ge -/- 7/8,9 2/+ 7/15,5 -/- 
Conyza canadensis  Th 7/+ 6/+ 4/+ 5/+ 2/+ 
Erigeron annuus subsp. annuus HT-He 7/+ -/- -/- -/- -/- 
Oenothera sp. HT -/- -/- -/- 1/+ -/- 
Pinus nigra  MM 10/49 -/- -/- -/- -/- 
Robinia pseudoacacia  MM -/- -/- -/- -/- 1/+ 
Senecio vernalis  Th-HT 7/+ -/- -/- -/- -/- 
Tragus racemosus  Th -/- 1/+ -/- 4/+ 3/+ 
Egyéb fajok       
Acinos arvensis  Th(-HT) -/- 4/+ -/- 3/+ 4/+ 
Allium sphaerocephalon  Ge -/- -/- 2/+ -/- -/- 
Arenaria serpyllifolia  Th -/- 2/1,5 2/+ 1/+ -/- 
Asparagus officinalis  Ge -/- -/- 1/+ -/- -/- 
Aster linosyris He -/- -/- 1/+ -/- -/- 
Astragalus onobrychis  He -/- 2/+ -/- -/- -/- 
Bromus tectorum  Th -/- 9/7,5 -/- 10/4,4 -/- 
Camelina microcarpa  Th(-HT) -/- 4/+ -/- 1/+ -/- 
Carduus sp. HT 1/+ -/- -/- -/- -/- 
Carex liparicarpos  He-Ge 2/+ 5/0,5 9/1,2 3/0,6 1/+ 
Chenopodium album  Th 4/+ 8/1 1/+ 9/0,7 1/+ 
Crataegus monogyna M(-MM) -/- -/- 3/+ 1/+ -/- 
Crepis tectorum  Th-HT -/- 3/+ -/- 1/+ -/- 
Cynoglossum officinale  HT -/- 1/+ -/- -/- -/- 
Descurainia sophia  Th-HT -/- -/- -/- 1/+ -/- 
Digitaria sanguinalis  Th 1/+ -/- -/- -/- -/- 
Lappula squarrosa  Th -/- 1/+ -/- -/- -/- 
Medicago minima  Th 1/+ 3/+ 1/+ 3/+ -/- 
Melica transsilvanica  He -/- -/- 1/+ 1/+ -/- 
Onobrychis arenaria  He -/- -/- 1/+ -/- -/- 





Alacsony zóna Magas zóna 
Regen. Kontroll Regen. Kontroll 
Rhamnus catharticus  M(-MM) -/- 1/+ -/- -/- -/- 
Setaria pumila  Th 1/+ 9/0,7 3/+ 8/0,5 1/+ 
Silene conica  Th -/- 1/+ 1/+ 1/+ -/- 
Sisymbrium orientale  Th -/- -/- -/- 1/+ -/- 
Viola kitaibeliana  Th -/- 5/+ 1/+ 2/+ 1/+ 
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